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Das Bundes-Bodenschutzgesetz [1] definiert eine Altlast als eine Fläche, die durch schädliche
Veränderungen im Boden eine Gefährdung für die Umwelt darstellt. Stillgelegte
Abfallbehandlungs- und -lagerungsflächen (Altablagerungen) oder eine Stätte, auf der mit
umweltgefährdenden Stoffen umgegangen worden ist (Altstandort), sind die
Hauptverursacher von Altlasten. Beispiele für Altstandorte sind chemische
Produktionsanlagen und militärische Einrichtungen wie Kasernen.
Besteht die Annahme einer gefährlichen Bodenkontamination, so wird von einer
altlastenverdächtigen Fläche gesprochen.
1998 [2] existierten in der Bundesrepublik Deutschland 304.093 registrierte
Verdachtsflächen, aufgeteilt in 106.314 Altablagerungen und 197.779 Altstandorte. Eine
Gefährdungsabschätzung zur tatsächlichen Einordnung als Altlast wurde für ca. 53.000 dieser
Flächen eingeleitet bzw. abgeschlossen [3].
Verfahren und Maßnahmen zur Dekontamination (Beseitigung/Verminderung der
Schadstoffe) und Sicherung (Verhinderung der weiteren Ausbreitung der Schadstoffe) von
Altlasten werden unter dem Begriff Sanierung zusammengefasst.
Die Zahl von eingeleiteten und beendeten Sanierungen ist im Vergleich zu der oben
erwähnten Gesamtanzahl an Verdachtsflächen gering. Bei einer Zahl von über 20.000
Verdachtsflächen waren im Bundesland Sachsen zum Zeitpunkt November 1998 ca. 230
Sanierungstätigkeiten in Betrieb oder abgeschlossen [4].
1.1. Bewertung von Verdachtsflächen, Sanierungsziel
Die Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung [5] regelt die im Bundes-
Bodenschutzgesetz geforderten Bewertungsverfahren für die Beurteilung von verdächtigen
Altlasten. Zuvor gab es in der Bundesrepublik Deutschland kein länderübergreifendes
Erfassungs- und Bewertungssystem für Altlastverdachtsflächen.
Geregelt werden durch die Verordnung
- die Untersuchung und Bewertung von Verdachtsflächen incl. Probenaufbereitung und
Analysenvorschriften,
- die Bedingungen für Sanierungsmaßnahmen,
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- Vorsorgebedingungen,
- Grenz- und Prüfwerte für die Konzentrationen der Schadstoffe.
Der erste Schritt auf dem Weg zur sanierungsbedürftigen Altlast ist der Verdachtsmoment.
Hierzu gehören z.B. erhöhte Gehalte von Schadstoffen in Pflanzen und Abwasser, die
Freisetzung von kontaminierten Böden bei Bauarbeiten oder Bodenerosion durch Wind und
Wasser, die auf eine nicht intakte Bodenstruktur hinweist.
Des weiteren sind Industrieanlagen, Lagerungsstätten für Kraftstoffe und Chemikalien,
Müllhalden und aktuelle Kontaminationen wie Unfälle immer altlastenverdächtig.
Behördliche Unterlagen wie Listen, Kataster und Karten unterstützen die Erkennung von
Verdachtsflächen.
Eine orientierende Untersuchung soll die Sachlage klären. Mit einem statistisch über das
Gelände ausgelegten Raster werden Proben für Analysen genommen. Der Standort wird
geologisch, hydrologisch und bodenkundlich erfasst. Mit diesen Ergebnissen wird eine erste
Bewertung durchgeführt, die, wenn der Verdacht nicht ausgeräumt wurde, zu einer
Detailuntersuchung führt. Eine Sickerwasserprognose soll Aufschluss darüber geben, ob die
Schadstoffe in das Grundwasser in gefährlichen Konzentrationen übergehen. Die räumliche
Ausbreitung der Altlast, Mobilisierbarkeit, Bioverfügbarkeit und der geogene
Hintergrundgehalt der Kontaminanten sind weitere Punkte dieses Untersuchungsschrittes.
Auf der Grundlage der nun erhaltenen Daten ist, zumeist auf politischer Ebene, die Definition
eines Sanierungszieles und die Entscheidung für ein Sanierungsverfahren zu treffen. In der
Gesamtheit wird ein sogenannter Sanierungsplan entworfen.
Materialien Tier Pflanze Grundwasser LuftMensch
Tier, Pflanze, MenschMensch Tier, Mensch
BODEN
Abbildung 1.1: Wirkungspfade von Schadstoffen im Boden.
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Das Sanierungsziel betreffend ist eine der Grundlagen zur Entscheidungsfindung die
Betrachtung der Bioverfügbarkeit und damit der möglichen Wirkungspfade von Schadstoffen
im Boden, die in Abbildung 1.1 dargestellt sind [6].
Im Gesetz werden allerdings nur die Pfade Boden-Mensch, Boden-Grundwasser und Boden-
Nutzpflanze betrachtet.
Der Gesetzgeber schreibt weiterhin vor, dass das Wiederherstellen der vorherigen
Verwendung des Standortes anzustreben ist.
Diese Nachnutzungsverordnung ist der Ansatz von Kritik [7] am Bundes-Bodenschutzgesetz.
Das Streben nach einer kompletten Sanierung von Altlasten ist damit faktisch aufgegeben
worden bzw. nur noch für bestimmte Fälle (Kinderspielplätze) anzustreben. Die natürlichen
Bodenfunktionen (Wasserfilter, biologischer Abbau von Schadstoffen, Teil des
Ökosystems/Stoffkreislaufes) werden dabei außer Acht gelassen. Allerdings wird z.B. eine
industrielle Wiederansiedlung durch einen geringeren finanziellen Sanierungsaufwand
angestrebt.
Zusätzlich ist die Gleichstellung von Dekontamination und Sicherungsmaßnahme auf
Ablehnung gestoßen [8]. Außerdem kann es zu Überschneidungen mit dem Abfallbegriff des
Kreislaufwirtschaftgesetzes kommen. Er findet zwar keine Anwendung auf die im Boden
vorliegende Altlast, kann aber nach dem Auskoffern des Erdreichs wieder greifen [7].
1.2. Sanierungsverfahren
Grundsätzlich kann zwischen zwei Sanierungsarten unterschieden werden:
- Sicherungsverfahren zur Unterbrechung der Kontaminationswege,
- Eliminierung oder Verringerung der Schadstoffkonzentration im Boden.
Bei einer Absicherung einer Altlast kommt es im Endeffekt nur zu einer zeitlichen oder
örtlichen Verlagerung des Problems. Nur durch die Entfernung der betreffenden Stoffe aus
dem Boden kann ein langfristiger Erfolg erzielt werden.
Eine andere Betrachtungsweise bezieht den Ort der Sanierung mit ein:
- off-site: der kontaminierte Boden wird in einer stationären Anlage saniert,
- on-site: die (mobile) Sanierungsanlage wird am Ort der Altlast betrieben, dabei besteht
die Möglichkeit der Wiederverfüllung des sanierten Materials,
- in-situ: die Sanierung wird direkt im Boden durchgeführt.
Eine Übersicht über die gängigen Sanierungsverfahren ist in [9] vorhanden, die wichtigsten
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sollen hier kurz vorgestellt werden.
1.2.1. Sicherungsverfahren
Deponierung
Eine einfache Verschiebung des Altlastenproblems ist die Deponierung des ausgekofferten
Bodens auf einer gesicherten Fläche. Knapper Deponieraum und teure Sicherungsmaßnahmen
stellen diese Art der Sanierung in Frage.
Ein Bodenaustausch kann die Sanierung beschließen.
Verfestigung, chemische Fixierung
Durch das Zusetzen von Dispergierungsstoffen (Kalk) für organische Verunreinigungen oder
Fällungssalzen für Schwermetalle kann die Bioverfügbarkeit/Mobilität der Schadstoffe
eingeschränkt bzw. unterbunden werden. Günstig ist diese Art von Sanierung für Altlasten
wie Ölseen oder Sickergruben, in denen in hoher Konzentration und Menge ein Gemisch aus
mehreren gefährlichen Stoffen vorliegt.
Problematisch ist hier der Wettereinfluss (Temperatur, Regen), der das Löslichkeitsprodukt
der hergestellten chemischen Verbindung negativ beeinflussen kann. Auf diese Weise sanierte
Böden müssen daher noch chemisch oder mechanisch verfestigt werden und können dann bei
baulichen Maßnahmen verarbeitet werden.
Einkapselung
Die Altlast wird vertikal mit Dichtwänden und horizontal mit einer Oberflächenabdeckung
oberhalb und Injektionen unterhalb des betreffenden Raumes von ihrer Umgebung
abgeschnitten. Als Injektionsmittel werden z.B. Ton/Zement/Wasser-Suspensionen
verwendet, die in den Boden eingespritzt werden, dann aushärten und so eine Sperre für das
Sickerwasser bilden. Der Eintrag der Schadstoffe in das Grundwasser soll so verhindert
werden. Da aber eine komplette Abdichtung nicht gesichert ist (fehlende
Kontrollmöglichkeit), schließen sich meist eine Sickerwasseraufbereitung oder eine
hydraulische Absenkung des Grundwasserspiegels an.
Bei einer Einkapselung wird das Schadstoffpotential nicht beseitigt. Sie kann aber die
Sanierungsmöglichkeit der Wahl sein, wenn das Auskoffern des Bodens aus verschiedenen
Gründen nicht mehr möglich ist. Die Schadstoffe können schon so weit in die Bodenmatrix
eingedrungen sein, dass bautechnische Probleme bestehen. Auch kann der Arbeitsschutz
ausschlaggebend sein. Beim Aushub ist vielleicht die Gefahr für die Arbeitskräfte zu hoch, da
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diese z.B. durch inhalierten Staub kontaminiert werden könnten. Der finanzielle Aufwand
kann immer ein Hinderungsgrund für eine umfassendere Sanierung sein.
Hydraulische Maßnahmen
Die schon bei der Einkapselung angesprochenen Techniken zur Aufbereitung von Sicker- und
Grundwasser können einen sehr langen Zeitraum, zumeist einige Jahre, in Anspruch nehmen,
da auch hier die eigentliche Gefahrenquelle nur indirekt bekämpft wird. Im einfachsten Fall
wird das verunreinigte Grundwasser abgepumpt, gereinigt und dann wieder eingeleitet.
Abhängigkeiten bestehen von der Löslichkeit des Schadstoffes im Wasser, der
Durchlässigkeit und der Zusammensetzung des Bodenmaterials und der Größe des
Pumpbrunnens. Vorteilhaft ist diese Technik jedoch bei schwer zugänglichen
Schadstoffquellen, die z.B. unter Gebäuden liegen.
1.2.2. Verfahren zur Dekontamination von Schadstoffen
1.2.2.1. Chemisch-physikalische Verfahren
Ausgenutzt wird ein aus chemischer oder physikalischer Sicht zu beschreibender Unterschied
(Löslichkeitsprodukt, Verteilungskoeffizient, Dampfdruck...) zwischen Schadstoff und
Bodenmaterial.
Bei der Bodenwäsche wird Wasser als Reinigungsmittel eingesetzt. Es ist ungefährlich,
verfügbar und billig. Der Zugabe von Zusatzstoffen erhöht die Waschwirkung: Tenside für
lipophile Kontaminanten, Komplexbildner für Schwermetalle, Säuren/Basen für die pH-Wert-
Regulierung und Flotationsstoffe für lösliche Substanzen zur selektiven Überführung in die
abtrennbare Phase.
In der Vorbehandlung des Bodens ist die Abtrennung kleinerer Bodenpartikel (Schluff/Ton)
notwendig, da die in diesen Teilchen adsorbierten oder eingeschlossenen Schadstoffe durch
Waschen schlecht entfernt werden können. Die Diffusionswege sind aufgrund der hohen
spezifischen Oberfläche zu lang.
Die Extraktion mit organischen Lösungsmitteln wie n-Hexan, Cyclohexan oder Petrolether
findet z.B. Anwendung auf MKW-, PAK- und PCB-Altlasten. Zur Erhöhung der
Extraktionsleistung hat sich die Gegenstromextraktion als Verfahren der Wahl durchgesetzt.
Die Verdampfbarkeit des Lösungsmittels garantiert eine rückstandsfreie Sanierung.
Leichtflüchtige Substanzen (Lösungsmittel) können durch eine Bodenluftabsaugung relativ
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einfach aus dem Boden entfernt werden. Grenzen werden dem Verfahren durch die
Zusammensetzung und die Durchlässigkeit des Bodens gesetzt.
Bei allen chemisch-physikalischen Verfahren schließt sich die Reinigung bzw. Entsorgung
des Schadstoffextraktes an. Waschwasser, organischer Extrakt oder die an Aktivkohle
adsorbierte Abluft müssen einer weiteren Behandlung zugeführt werden.
1.2.2.2. Thermische Verfahren
Es wird zwischen einer direkten und einer pyrolitischen Verbrennung unterschieden. Bei der
letzteren Methode erfolgt nur das Verbrennen des Schadgases, nachdem die Schadstoffe vom
Boden in einer vorgeschalteten Stufe abgedampft wurden. Bei der Nachverbrennung der
Schadgase werden Temperaturen von bis zu 1.200 °C erreicht. Die direkte Behandlung des
Bodens erfordert Temperaturen von 800-1.000 °C.
Dem Verbrennungsprozess nachgeschaltet ist eine Rauchgasreinigung/Entstaubung für
entstehende Gase wie SO2, HF, HCl und Hg-Dämpfe.
Ein zusätzliches Problem ist die Dioxin-Bildung. Eine Erhöhung der Brennertemperaturen zur
Vernichtung der Dioxine zieht aber eine Vergrößerung der NOX-Mengen nach sich.
Außerdem wurde die Ausbildung von Dioxinen auch in der Abkühlphase nachgewiesen.
Die thermischen Verfahren haben im allgemeinen einen Wirkungsgrad von über 90 %. Jedoch
ist der behandelte Boden dann biologisch tot. Nicht geeignet sind Verbrennungsmethoden für
schwerflüchtige Stoffe, Schwermetalle und anorganische Verbindungen.
1.2.2.3. Biologische Verfahren
Unabdingbar für eine biologische Sanierung ist eine vorhandene, funktionierende Mikroflora
im Bodenkörper. Bakterien mit einer Zellzahl von 106-8 g-1 Boden bilden den Hauptanteil der
zum Abbau organischer Substanzen fähiger Mikroorganismen. Im Grundwasser liegt dieser
Wert ca. 2 Größenordnungen niedriger.
Der aerobe Abbau (z.B. für MKW) wird durch die oxidative Wirkung der Bakterien gefördert.
Für einige Stoffe (ausgewählte CKW) ist aber auch ein anaerober Abbauweg bekannt.
Aerober Abbau ist auf Grund der meist vollständigen Mineralisierung zu Kohlendioxid und
Wasser jedoch vorteilhafter.
Wegen ihrer guten Anpassungsfähigkeit und einem Überangebot an Nährstoffen (KW) sind
die Mikroorganismen auch in einem belasteten Boden noch in ausreichender Anzahl
vorhanden. Mit der Bereitstellung von optimalen Bedingungen können sie zur Sanierung einer
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Altlast genutzt werden. Als Quelle für Sauerstoff kann dieser in freier Form oder indirekt als
Ozon, Peroxid oder Nitrat zugesetzt werden, Stickstoff und Phosphor als Mineraldünger. Die
Vermehrung der Mikroorganismen kann durch die Beimengung von einfach zu verwertenden
organischen Stoffen positiv beeinflusst werden. Die Beeinflussung weiterer Parameter
(Temperatur, Wassergehalt) kann den Abbauprozess fördern.
Je nach Zusammensetzung des Bodens [10] und den zu wählenden Randbedingungen wird
zwischen in-situ und on-site-Verfahren gewählt. Letzteres geschieht entweder in
aufgeschichteten Mieten, durch ?Landfarming? (eine Schicht) oder in Reaktoren.
Auch wenn die Vorarbeit für eine biologische Sanierung sehr umfangreich ausfällt, so liegt
ihr Vorteil in der technisch und energetisch günstigeren und quasi umweltfreundlichen
Vorgehensweise.
1.3. Zur Entscheidungsfindung der Sanierungsart
Welches Verfahren soll nun Anwendung finden? Natürlich muss von Fall zu Fall einzeln
bewertet werden. Einige Punkte sollen hier noch einmal herausgegriffen werden [5, 11].
Lage der Altlast
Für den Aufbau einer on-site-Anlage muss genügend Platz vorhanden sein. Sind stationäre
Anlagen in der Nähe des Standortes vorhanden? Bei schwer zugänglichem Gelände ist
vielleicht eine in-situ-Sanierung der einzige Weg. Möglich sind auch
Verfahrenskombinationen.
Größe der Altlast
Das Auskoffern kann wegen zu großer Ausbreitung oder tiefer Lage aus wirtschaftlicher Sicht
ungünstig sein.
Arbeitsschutz
Besteht eine Gefahr für die Arbeiter schon beim Umgang mit dem belasteten Boden?
Eventuell muss eine Sicherung des betroffenen Geländes mit einem Zelt erfolgen.
Art des Schadstoffes
Bereits die Art des Schadstoffes, ob z.B. organischer oder anorganischer Herkunft, kann die
Wahl der Sanierungsart einschränken.
Zusammensetzung des Bodens
Gleiches gilt für Böden mit geringer Durchlässigkeit oder hohem Feinkornanteil. Die
Adsorptionskräfte steigen mit zunehmender Nähe, ca 5· 10-4 mm, zum Bodenpartikel
exponentiell an [12]. Die Lösung der Schadstoffe ist dann nicht mehr frei verfügbar. Dies
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macht bei bindigen Böden einen höheren Energieeintrag zur Mobilisierung der
Kontaminanten nötig.
Vorbehandlung
Für Reaktorverfahren muss erst eine Abtrennung großer Teile (Bauschutt) vom
Bodenmaterial erfolgen.
Kontrolle der Sanierung
An einem vorbehandelten und homogenisierten Boden lässt sich der Erfolg der Sanierung
leichter überwachen. Die Bedingungen im Reaktor sind einfacher einstellbar als bei in-situ-
Verfahren.
Nachnutzung
Die Aufwendigkeit des Verfahrens wird auch durch das Sanierungsziel beeinflusst. Kann der
vorherige Nutzungsgrad nicht erreicht werden, muss es zu einer Umwidmung der Fläche
kommen.
Ökobilanz
Auch durch das Sanierungsverfahren selbst kann eine Umweltgefährdung ausgehen. Kritisch
geprüft werden müssen unter anderem der Beitrag zum Treibhauseffekt, der besonders bei
thermischen Verfahren sehr hoch ist, oder die Belästigung von Anliegern der
Sanierungsfläche, z.B. durch an- und abfahrende Lastkraftwagen [13].
Über all diesen Überlegungen steht natürlich noch die Kosten/Nutzen-Rechnung des
betrachteten Sanierungsverfahrens. Schon die teure Bodenbewegung kann den Ausschlag für
die Anwendung eines in-situ-Verfahrens geben.
Vor allem diese Wirtschaftlichkeit lässt die Sanierung im Boden selbst immer bedeutender
werden [14]. Eine der neuesten Techniken sind die sogenannten ?reaktiven Wände? [15, 16].
Anstatt das verseuchte Grundwasser erst abzupumpen und dann einer Reinigung zuzuführen,
können permeable Wände in den Grundwasserstrom eingebaut und mit einer reaktiven
Füllung beschickt werden. Zum Beispiel kann nullwertiges Eisen CKW-haltiges Wasser
reinigen. Der finanzielle Vorteil liegt auf der Hand. Die Elektrizität für ein Pumpwerk wird
nicht mehr benötigt und Kosten fallen im Betrieb der Anlage nur durch das Tauschen des
Füllmaterials an.
Die oben genannten Vorteile vereint auch die Technik der elektrochemischen Bodensanierung
in sich. Sie soll im folgenden Kapitel näher vorgestellt werden.
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1.4. Die elektrochemische/elektrokinetische Bodensanierung
1.4.1. Transportmechanismen
Bei der Technik der sogenannten elektrokinetischen Bodensanierung werden die Effekte, die
durch das Anlegen eines elektrischen Feldes an einen Bodenkörper entstehen, ausgenutzt.





Die beiden erstgenannten Transportvorgänge sind die treibenden Kräfte dieser
Sanierungsmethode. Des weiteren sind Elektrolysereaktionen (Zersetzung von Wasser) von
großer Bedeutung. Erstmals wurden elektrochemische Techniken bei der Behandlung von
Böden in den 30er Jahren des 20. Jahrhunderts angewandt. Primäres Ziel war dabei die
Verfestigung von Böden durch Austrocknung oder das Absetzen unlöslicher Salze durch
Elektrodenauflösung [17, 18, 19]. Die Anwendung der Elektrochemie in der
Sanierungstechnik datiert ca. auf Mitte der 80er Jahre.
Elektroosmose:
Bei der Elektroosmose handelt es sich um eine konvektive Strömung, die ihre Ursache in der
Ladungsverteilung in der Grenzschicht Boden/Wasser hat. Diese Grenzschicht kann mit der
Theorie zur elektrochemischen Doppelschicht betrachtet werden. Die Elektroosmose wird
theoretisch durch die HELMHOLTZ-SMOLUCHOWSKI-Gleichung (1.1) beschrieben, die den
Fluss eines Elektrolyten beschreibt, der aufgrund  eines angelegten elektrischen Feldes durch
eine Kapillare fließt. Dabei ist die Kapillaroberfläche negativ geladen und die an der
Oberfläche adsorbierten positiven Ionen bilden eine starre und eine diffuse Doppelschicht
(STERNsches Modell der elektrischen Doppelschicht). Die Ionen in der diffusen Schicht, in
der der Potentialabfall durch das Zeta-Potential ?  charakterisiert wird, werden durch das







ve: Geschwindigkeit des elektroosmotischen Flusses [m/s]
?: Viskosität des Elektrolyten [Pas]
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? : Zeta-Potential [V]
?r: Dielektrizitätskonstante des Elektrolyten
?0: elektrische Feldkonstante: 8,85· 10-12 As/Vm
E: Feldstärke [V/m]
Im Boden liegt folgende Situation vor: Bodenpartikel zeichnen sich durch eine negative
Oberflächenladung aus, die z.B. durch den Austausch von 4-wertigem Silicium mit 3-
wertigem Aluminium im Kristallgitter des Silikatgerüstes des Bodens entsteht. Huminsäuren
können ebenfalls einen negativen Ladungsüberschuss mit verursachen [21]. An dieser negativ
geladenen Grenzfläche lagern sich positiv geladene Bestandteile des Bodenwassers, z.B.
gelöste Metallionen an. Wird nun ein elektrisches Feld angelegt, bewegt sich der diffuse Teil
dieser Schicht in Richtung Kathode. Aufgrund der Viskosität des Lösungsmittels wird dieses
mitbewegt und es kommt zur Ausbildung einer Pfropfenströmung, die vor allen Dingen im
Poren- und Kapillarsystem der Bodenmatrix vorherrscht [22]. Durch das elektrische Feld
kann also eine Strömung in Bereichen des Bodens erreicht werden, die durch eine
hydraulische Maßnahme nicht erfasst werden kann. Eine empirische Formel (1.2) beschreibt
die elektroosmotische Flussrate im Boden [23]:
qe = ke ie A =
s
ek I (1.2)
qe: elektroosmotische Flussrate [cm3/s]
ke: Koeffizient der elektroosmotischen Permeabilität [cm2/(Vs)]
ie: Potentialgradient [V/cm]
A: Fläche [cm2]
?: elektrische Leitfähigkeit [S/cm]
I: Strom [A]
Der Koeffizient ke ist abhängig vom Zeta-Potential, von der Viskosität des Elektrolyten und
der Porösität und dem Feuchtigkeitsgehalt des Bodens. Typische Werte für die
elektroosmotische Strömungsgeschwindigkeit liegen bei einem elektrischen Feld von
100 V/m im cm/Tag-Bereich. Die Gleichung (1.2) kann aber nur mit Einschränkungen
Anwendung finden. Ein linearer Potentialgradient ie ist bei der Durchführung von
elektrochemischen Bodensanierungen so gut wie nicht anzutreffen. Durch elektrochemische
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Prozesse kann es zu großen Unterschieden innerhalb des zu betrachtenden Bodens kommen
(siehe auch Kapitel 1.4.2).
Elektromigration:
Die Migration beschreibt die Bewegung von Teilchen, die wegen ihrer Ladung im
elektrischen Feld zur entgegengesetzt geladenen Elektrode bewegt werden. Das betrifft in
diesem Fall gelöste oder komplexierte Metallionen. Die elektrische Beweglichkeit u eines
Teilchens i wird durch folgende Gleichung beschrieben [20]:
ui = E













vi: Geschwindigkeit des Teilchens i [m/s]
E: elektrische Feldstärke [V/m]
zi: Ladungszahl des Teilchens i
ri: Radius des Teilchens i [m]
?: Viskosität des Lösungsmittels [Pas]
Migrationsgeschwindigkeiten liegen im allgemeinen um 1-2 Größenordnungen höher als die
der Elektroosmose.
Elektrophorese:
Diese Transportart beschreibt die Wanderung von kolloidalen oder größeren Teilchen, die
entweder natürlich oder von adsorbierten Ionen verursacht eine Oberflächenladung tragen und
deshalb im elektrischen Feld bewegt werden. Die theoretische Betrachtung ähnelt der der
Elektromigration. Wegen der Größe der Teilchen ist daher mit niedrigeren
Wanderungsgeschwindigkeiten zu rechnen.
Diffusion/Konvektion:
Sekundäre Transportprozesse bei der elektrokinetischen Bodensanierung sind die Diffusion
und die Konvektion. Erstere tritt auf, wenn die durch Migration und Osmose entstandenen
Konzentrationsunterschiede ausgeglichen werden. Zur Konvektion kann es durch eine geringe
hydraulische Aktivität im Bodenkörper kommen. Durch die elektroosmotische Strömung ist
das Entstehen von Druckunterschieden möglich. Ein Unterdruck kann zu einer Saugwirkung
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in Richtung der Strömung führen. Daher kann der Koeffizient ke in Gleichung (1.2) nicht als
phänomenologische Konstante angesehen werden, da in ihm elektrische und hydraulische
Gradienten zusammengefasst werden, die sich im Hinblick auf die Zusammensetzung des
Bodens von Fall zu Fall ändern können [23].
1.4.2. Elektrochemische Reaktionen
Durch das Anlegen eines elektrischen Stroms kommt es zur Elektrolyse des im Boden
gespeicherten Wassers. Tabelle 1.1 gibt einen Überblick der wichtigsten Daten.
Tabelle 1.1: Daten zur Wasser-Elektrolyse, Potentiale nach [24].
Elektrode Reaktion Eh0 [V] Eh bei pH 7 [V]
Anode O2 + 4H+ + 4e- D  2H2O 1,23 0,82
Kathode 2H20 + 2e-D H2 + 2OH- 0,0 -0,41
Die entstehenden Ionen wandern im elektrischen Feld. So kommt es zur Ausbildung einer
sauren und einer basischen Front, die sich in Richtung Kathode bzw. Anode bewegen. Die
Mobilität der Protonen ist im Boden ungefähr doppelt so hoch wie die der Hydroxidionen
[21]. Zusätzlich ist die Wanderung der basischen Front durch den entgegengesetzten
osmotischen Fluss gehemmt [23]. Das hat zur Folge, dass Säure- und Basefront in Nähe der
Kathode aufeinander treffen.
Neben der Hauptreaktion können natürlich auch noch zahlreiche Nebenreaktionen ablaufen.
Beispiele sind die Wasserstoffentwicklung oder die Ausfällung von Metallen.
Folgende Konsequenzen hat die Wasser-Elektrolyse im Boden:
1. Durch die Erniedrigung des pH-Wertes werden Schwermetalle desorbiert und damit
mobilisiert. Die erhöhte Protonenkonzentration unterdrückt die Dissoziation von
freien Protonen von Huminstoffen, damit wird die Kationenaustauschkapazität des
Bodens herabgesetzt und die Metallionen verbleiben in Lösung [25]. Der Abfall des
pH-Wertes ist abhängig von der erzeugten Säuremenge und der Pufferkapazität des
Bodens.
2. Der niedrige pH-Wert verringert auch das Zeta-Potential und verlangsamt so die
elektroosmotische Strömung, die bei längerer Prozessdauer ganz zum Erliegen
kommen kann. Die äußere Schicht der elektrochemischen Doppelschicht verliert an
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Dicke, da hier die Kationen durch die positiv geladene Umgebung abgestoßen werden
[26]. Danach ist die Migration die treibende Kraft der elektrokinetischen
Bodensanierung [23].
3. Durch das Aufeinandertreffen von Säure- und Basefront und der damit verbundenen
Rekombination zu Wasser kommt es in der Nähe der Kathode zu einem drastischen
Abfall der Leitfähigkeit. Der damit einhergehende Potentialabfall erhöht laut
Gleichung (1.1) oder (1.2) den Wert der elektroosmotischen Strömung. In der Zone
der geringsten Leitfähigkeit tritt ein steiler pH-Gradient auf, schematisch verdeutlicht
in Abbildung 1.2. Daher können an dieser Stelle entsprechend ihres
Löslichkeitsproduktes gelöste Metalle als Hydroxide ausfallen und so eine Blockade
für das elektrische Feld verursachen. Dieser Sachverhalt wird auch als Fokuseffekt
bezeichnet [22]. Auch ist die Ausbildung negativ geladener Hydroxid-Komplexe
möglich, die dann in Richtung Anode wandern.
pH                                                       pH




Abbildung 1.2: Ausbildung des pH-Gradienten bei der elektrokinetischen Bodensanierung mit
typischen pH-Werten.
1.4.3. Technische Realisation; Voraussetzungen für eine erfolgreiche
elektrokinetische Bodensanierung
Unter der Ausnutzung der oben beschriebenen Effekte sollen im Idealfall die Schadstoffe
(z.B. gelöste Schwermetall-Ionen) im Boden mobilisiert werden und sich in Elektrodennähe
anreichern bzw. an den Elektroden abscheiden. Besonders bindige Böden mit hohem
Ton/Schluff-Anteil, bei denen Verfahren wie die Bodenwäsche wegen der geringen
hydraulischen Durchlässigkeit versagen, bieten sich für elektrochemische
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Sanierungsmaßnahmen an.
Zur Kontrolle des pH-Wertes und der Zusammensetzungen der Elektrolyten werden die
Elektroden meist in Brunnen mit permeablen Wänden platziert. Die Elektrolytlösung kann in
diesen Brunnen ständig ausgetauscht und an der Oberfläche in Containern aufgearbeitet
werden. Z.B. kann so die von der Kathode ausgehende alkalische Front neutralisiert werden,
um damit das Problem der Ausfällungen (siehe Kapitel 1.4.2) beherrschbar zu gestalten.
Folgende Punkte sind ebenfalls für einen erfolgreichen Verlauf einer elektrokinetischen
Bodensanierung zu bedenken [23, 27, 28]:
- Bodenbeschaffenheit: Eine höhere spezifische Oberfläche begünstigt den
elektroosmotischen Fluss.
- Art der Kontaminanten: Die Schadstoffe sollten in zu mobilisierender Form vorliegen.
Steigende Wasserlöslichkeit erhöht die Wahrscheinlichkeit einer erfolgreichen
Sanierung. Dieser Punkt ist insbesondere für organische Schadstoffe interessant.
- Konzentration der Kontaminanten: Zu hohe Konzentrationen von gelösten geladenen
Schadstoffen erhöhen die Leitfähigkeit und erniedrigen laut Gleichung (1.2) den
elektroosmotischen Fluss.
- Anzahl der Kontaminanten: Verschiedene Metalle können unterschiedliche
Löslichkeitsprodukte den pH-Wert betreffend besitzen. Eine Abschätzung der
Löslichkeit kann über entsprechende Zustandsdiagramme erfolgen und beeinflusst
damit die Zusammensetzung der technischen Elektrolytlösungen.
- Stromdichte: Zu hohe Stromdichten (>5 mA/cm2) können zusätzliche
Temperatureffekte verursachen. Eine Austrocknung des Bodens erhöht den
Widerstand beträchtlich, das elektrische Feld kann dadurch unterbrochen werden.
- Elektrodenmaterial: Um keine Korrosionsprodukte in die Bodenmatrix einzubringen,
sollte das Anodenmaterial aus Kohlenstoff, Graphit oder Edelmetallen (Pt) bestehen.
Allerdings existieren auch Verfahren, bei denen in Lösung gehende Fe(II)-Ionen einer
Stahlanode als Reduktionsmittel verwendet werden um z.B. Cr(VI) zu Cr(III) zu
reduzieren [29, 30].
- Elektrodenanordnung: Positionierung (z.B. horizontal oder vertikal) und Abstand der
Elektroden müssen so eingestellt werden, dass das elektrische Feld optimal auf den
Kontaminationsort einwirken kann.
Zeitlich muss man für eine Sanierung von metallischen Altlasten eine Spanne von mehreren
Tagen bis Wochen einplanen. Die Stärke des angelegten elektrischen Gleichstromfeldes liegt
typischerweise zwischen 10 und 100 V/m.
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1.4.4. Untersuchte Schadstoffe
In Übersichtsartikeln wird von Laborversuchen berichtet, bei denen Anionen wie Sulfat,
Nitrat, Phosphat [31] und Cyanid [29] und Schwermetalle wie Hg, Cr, Cd, Pb, U, Arsenate,
Fe, Mg und Zn [21, 31] erfolgreich aus dem Bodenkörper entfernt werden konnten.
Organische Schadstoffe wie Phenole oder Essigsäure können ob ihrer guten Wasserlöslichkeit
ebenfalls zufriedenstellend behandelt werden. Niedermolekulare, nur wenig wasserlösliche
Organika (z.B. BTEX) werden durch den elektroosmotischen Effekt erfasst und können so
elektrokinetisch saniert werden. Eine weitere Möglichkeit ist das Einführen von Redox-
Mediatoren (z.B. Co(II)/Co(III)) über die Elektrolytlösung, um so Stoffe wie Chloroform
oxidativ abzubauen. Dabei können sich erhöhte Temperaturen, bis 80 °C, positiv auf die
Abbauraten auswirken [29].
Schwierigkeiten bereiten hingegen höhermolekulare unpolare Stoffe wie polycyclische
aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) und hochsiedende Chlorkohlenwasserstoffe. Bei
einfachem Aufbau wird von Abbauraten bei PAK von bis zu 30 % berichtet [28].
Hexachlorbutadien (HCB) konnte so nicht entfernt werden [23]. Erst Tensid-Zusätze konnten
sowohl für PAK [26, 32] als auch für HCB [23] bessere Ergebnisse bringen, die allerdings
verfahrenstechnisch schwierig erscheinen und eine Kontrolle mehrerer Parameter notwendig
machen. Auch kann es zu einer Sorption der Tenside am Boden selbst kommen.
Eine totale Oxidation von nahezu allen organischen Stoffen zu Kohlendioxid und Wasser, wie
sie in [33, 34] vorgeschlagen wird, scheint wissenschaftlich nicht haltbar. Zu hohe
Aktivierungsenergien für die vorgeschlagenen Reaktionen, wie z.B. Bindungsspaltungen und
spontaner Zerfall von Monoaromaten und langkettigen Alkenen, stehen dieser Erklärung im
Wege.
1.4.5. Bewertung des Verfahrens
Seinen größten Vorteil besitzt die elektrokinetische Bodensanierung sicherlich in ihrer
Verwendung als in-situ-Verfahren für bindige Böden, bei denen die Schadstoffe durch
Verfahren wie Bodenwäsche oder hydraulische Maßnahmen nicht erfasst werden.
Durch die Umspülung der Elektroden können entsprechende Modifikationen vorgenommen
und die in die Elektrodenräume transportierten Kontaminanten leicht entfernt werden.
Insgesamt wird kein zusätzlicher Müll erzeugt, das Verfahren arbeitet lautlos und ist so
weniger umweltbelastend. Es kann bei Raum- bzw. Umgebungstemperatur angewandt
werden. Eine Kontrolle über das elektrische Potential lässt eine Reaktionskontrolle zu. Bei
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Gefahrensituationen kann der Strom ausgeschaltet und das Verfahren schnell gestoppt werden
[29].
Zudem sind Verfahrenskombinationen möglich. Bei biologischen Verfahren können
bakterielle Nährstoffe wie Phosphat oder Stickstoff (als Ammonium) durch die Auswirkungen
des elektrischen Feldes in den Bodenkörper eingebracht werden [35]. Mikroben können auch
stimuliert werden, um kohlenstoffhaltige Moleküle abzubauen [36]. Der Transport von
Bakterien durch Elektrophorese ist möglich [37]. Die Bereitstellung von Sauerstoff durch die
Wasserelektrolyse kann in Anodennähe zu einer Erhöhung der Bakterienanzahl führen [38].
Im  Anschluss an eine Bodenwäsche kann der unbehandelte Feinkornextrakt noch einmal
elektrochemisch behandelt werden. So verringert sich der zu entsorgende Anteil.
Allgemein könnten bei der Sanierung entstehende flüchtige Stoffe durch eine
Bodenluftabsaugung entfernt werden.
An seine Grenzen stößt das Verfahren bei Schadstoffen, die nicht mobilisierbar sind. Des
weiteren ist bei zunehmend sandigem Boden mit einem Rückgang der Oberflächenladung und
einer damit verbundenen Erniedrigung des elektroosmotischen Flusses zu rechnen [39].
Ein weiterer Kritikpunkt sind die unter Idealbedingungen durchgeführten Laborversuche, die
oft mit Kaolinton als Bodenmaterial und nur einem Schadstoff durchgeführt worden sind [40,
41]. Bei realen Böden ist die Korn- und Porengrößenverteilung variabler und es liegen
Huminstoffe vor. Außerdem sind die Schadstoffe nicht so leicht verfügbar wie im
Laborexperiment. Versuche mit Kontaminanten-Mixturen [40], in großtechnischem Maßstab
mit 1 t Bodenmaterial [41] bzw. 2 m3 Volumen [42] und im Feld [28] sind eher die Ausnahme
als die Regel. In letzterem Fall wurden überwiegend Schwermetall-Altlasten bei gutem bis
sehr gutem Erfolg saniert.
Problematisch kann das Einbringen weiterer Chemikalien in den Boden sein. Bei der
Regulierung von pH-Werten kann es zur Versalzung des Bodens kommen.
Für elektrochemisch induzierte Reaktionen besteht zusätzlich die Schwierigkeit, dass nur das
Potentialfenster zwischen Sauerstoff- und Wasserstoff-Entwicklung genutzt werden kann.
Dieses beträgt bei pH 7 nur 1,23 V (siehe Tabelle 1.1). Da die Konzentrationen der
Schadstoffe meist niedriger als im Labor oder in der Industrie liegen und zudem oft eine
Aktivierungsenergie aufgebracht werden muss, müssen die Randbedingungen für solche
Prozesse genau gewählt werden [29].
1999 ergab eine Bewertung von KLEIN/STICHNOTHE [43], dass die elektrokinetische
Bodensanierung für Schwermetalle großtechnisch einsetzbar, aber noch kein Stand der
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Technik sei. Bis dato ist der unbeeinflusste organische Schadstoffabbau von
höhermolekularen, unpolaren Substanzen eigentlich noch ungeklärt.
Ein Lösungsansatz für den elektrochemischen Umsatz von immobilen Schadstoffen, d.h.
solche, die nicht durch die Effekte des elektrischen Feldes mobilisiert werden können, ist das
Konzept der Mikroleiter. Es soll im folgenden Abschnitt vorgestellt werden.
1.4.6. Das Mikroleiter-Konzept
Grundsätzlich muss an diesem Punkt die Fragestellung erfolgen, ob ein Umsatz von
immobilen organischen Substanzen im Boden möglich ist. Aus elektrochemischer Sicht gilt,
dass Stoffumsätze nur an Materialien mit ausreichender Elektronenleitfähigkeit stattfinden.
Normalerweise ist dies direkt an den Elektroden der Fall. Um also die Schadstoffe einer
Abbaureaktion zuzuführen, müssen in der Bodenmatrix elektronisch leitende Partikel
vorhanden sein, die diese Funktion übernehmen können.
Solche Partikel sind tatsächlich in den meisten Böden existent. Dabei handelt es sich um
Verwitterungsprodukte von Mineralien und Gesteinen [44, 45] mit einer großen Variation
hinsichtlich der chemischen Zusammensetzung, der Größe und Verteilung, der elektronischen
Leitfähigkeit und der lokalen Vorkommen. Diese Teilchen sollen im folgenden ?Mikroleiter?
genannt werden. Erstmals überprüft wurde dieses Phänomen mit Laboruntersuchungen, bei
denen gereinigter Sand mit 3 Gewichts-% Graphit versetzt und künstlich mit Anthracen
kontaminiert wurde. Im Gegensatz zur Referenz ohne Graphitzusatz konnte im
elektrochemischen Sanierungsexperiment ein deutlicher Abbau (ca. 50 %) der Substanz
festgestellt werden [46, 47].
Folgende Erkenntnisse wurden bei diesen Arbeiten gewonnen:
- Elektrochemische Reaktionen können bei der elektrokinetischen Remediation
kontaminierter Böden induziert werden, wenn die Bodenmatrix elektronisch leitende
Partikel oder Filme (?Mikroleiter?) enthält. In diesem Fall verhält sich der Boden wie
ein ?verdünnter? elektrochemischer Festbettreaktor.
- Die Reaktionsmöglichkeiten hängen von der Art und Konzentration der Mikroleiter
ebenso ab wie von vorhandenen Redoxsystemen und der chemischen Natur der
Schadstoffe.
Der Reaktionsverlauf sollte daher so aussehen, dass die im Boden vorhandenen Mikroleiter
im elektrischen Feld, parallel zu den elektrokinetischen Effekten, polarisiert werden. Es
entstehen so eine Vielzahl von Mikroreaktionsorten. Die elektrochemische Reaktion kann
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direkt oder indirekt erfolgen.
- direkt (an der Oberfläche des Mikroleiters): Dieser Reaktionsweg erscheint für
organische Kontaminanten infolge der meist hohen Aktivierungsenergien für
Abbaureaktionen problematisch. Für Schwermetall-Ionen (Reduktion von Cu(II)- oder
U(VI)-Ionen) konnte dieser direkte Weg nachgewiesen werden [48].
- indirekt (durch induzierte Radikale oder Intermediärprodukte): Im Gegensatz zum
direkten Weg die wahrscheinlichere Variante. In Gegenwart von Redoxsystemen
(Fe2+/Fe3+,  O2/H2O2) konnte der Nachweis für diesen Reaktionsweg erbracht werden
[49].
Die Polarisation der Mikroleiter hängt von der angewandten elektrischen Feldstärke und den
Dimensionen der Mikroleiter selbst ab. Bei genügend hoher Spannung wirken die leitfähigen
Partikel als eine Vielzahl bipolarer Elektroden und vergrößern die elektrochemisch aktive
Oberfläche beträchtlich. Über jedem leitfähigen Partikel muss allerdings die gesamte,
notwendige Redoxspannung der jeweiligen Reaktion aufgebracht werden.
Diese Modellvorstellungen wurden in weiteren Untersuchungen an einem Modell-Mikroleiter
getestet [49]. Dafür wurden zwei kreisförmige Platinelektroden (Durchmesser 2 mm) getrennt
in einem Block Epoxid-Harz eingegossen, so dass je eine Oberfläche frei lag. Der Abstand
betrug 1 cm. Die Messungen an diesem System wurden in wässriger Umgebung durchgeführt.
Die abfallenden Potentiale an den Elektrodenoberflächen wurden über Luggin-Kapillaren
bestimmt, die kurz vor den Platinelektroden platziert waren.
Folgende Erkenntnisse sind bei den Versuchen erhalten worden. An dem Modell-Mikroleiter
fällt eine Spannungsdifferenz ab, die mit zunehmender Stärke des elektrischen Feldes steigt.
Wie Abbildung 1.3 zeigt, sind dafür aber relativ hohe Werte für E notwendig.
Die dabei fließenden Ströme sind ebenfalls hier dargestellt. Anode und Kathode werden dabei
positiv bzw. negativ polarisiert (Abbildung 1.4).
Einflussgrößen auf die Polarisation des Mikroleiters sind also seine Abmessungen und die
von außen angelegte Spannung. Weiterführende Experimente erbrachten die Erkenntnis, dass



























Abbildung 1.3: Spannungs- und Stromverlauf eines Modell-Mikroleiters in schwefelsaurer
Lösung (pH 3).














Abbildung 1.4: Polarisation der Elektroden des Modell-Mikroleiters (U gemessen vs. SCE).
Ein Nachweis der Existenz von Mikroleitern in Böden konnte über die Verwendung der
Impedanz-Spektroskopie geführt werden. Unterschiedliche Modellböden (gereinigter Sand
mit verschiedenen prozentualen Anteilen von Graphit bzw. Magnetit) wurden in einer Zelle
mit einem Elektrodenabstand von 8 cm und dem prinzipiellen Aufbau
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Elektrode/Sand/Modellboden/Sand/Elektrode vermessen. Die Füllung wurde mit Elektrolyt
(H2SO4, pH 3) gesättigt.
Deutlich werden die Auswirkungen der unterschiedlichen Mikroleiter-Gehalte bei der
Auftragung der Ergebnisse gemäß Nyquist, der Darstellung des Realteils der Impedanz über
dessen Imaginärteil. Für Graphit sind Daten in Abbildung 1.5 (zusätzlich mit einer Messung
Originalboden, Standort Dresden), für Magnetit in Abbildung 1.6 dargestellt.
Jeweils mit erhöhtem Anteil der Zusätze verschieben sich die Kurven zu niedrigeren
Widerständen. Graphit hat im Vergleich eine bessere Wirkung, da es sich wohl als Film über
die Kornoberfläche legt, während Magnetit und Sand nur als Mischung vorliegen. Durch
Zusatz von Fe(III)-Lösung als Modell-Redoxsystem zum Elektrolyten können die
Widerstände noch weiter abgesenkt werden.
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Abbildung 1.5: Nyquist-Darstellung der Ergebnisse von Impedanz-Messungen mit
verschiedenen Sand-Graphit-Mischungen.
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Abbildung 1.6: Nyquist-Darstellung der Ergebnisse von Impedanz-Messungen mit
verschiedenen Sand-Magnetit-Mischungen.
1.4.6.1. Redox-Reaktionen im Boden
Durch das Anlegen eines elektrischen Feldes an einen Bodenkörper wird dessen natürliches
Redox-Verhalten beeinflusst. Daher sollen in diesem Kapitel die im Boden stattfindenden
Redox-Reaktionen näher betrachtet und eventuelle Konsequenzen durch die elektrochemische
Bodensanierung aufgezeigt werden.
Eine wichtige Rolle spielt der Sauerstoff-Anteil im Boden. Schon geringe Sauerstoff-Gehalte
halten das Redox-Potential auf einem hohen oxidierenden Niveau. Dass heißt, dass aus
thermodynamischer Sicht alle Redox-Reaktionen, die ein niedrigeres Potential als die
Sauerstoff-Reduktion (1.4) aufweisen, als Oxidation ablaufen [50].
O2 + 4H+ + 4e- D  2H2O; Eh0 = 1,23 V (1.4)
Dazu gehören unter anderem die Oxidation von Fe(II) und Mn(II).
Fe(OH)3 + 3H+ + e- D  Fe2+ + 3H2O; Eh0 =1,06 V (1.5)
MnO2 + 4H+ + 2e- D  Mn2+ + 2H2O; Eh0 =1,23 V (1.6)
Gleichung (1.6) hat zwar ein geringfügig höheres Potential aufzuweisen als Gleichung (1.4),
jedoch gelten die angegebenen Standardreduktionspotentiale für pH = 0. Im neutralen pH-
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Bereich liegt das Potential von Gleichung (1.6) deutlich niedriger (siehe auch Abbildung 1.7).
Wenn der Sauerstoff-Gehalt unter eine Konzentration von 10-6 M sinkt, ändert sich die
mikrobielle Reaktivität im Boden von aerob zu anaerob. Dann laufen die Reaktionen (1.5)
und (1.6) von links nach rechts ab. Thermodynamisch gesehen läuft folgende Sequenz ab:
1. Denitrifikation (NO3
-D N2); Eh0 = 1,25 V,
2. Mn-Reduktion (1.6),
3. Fe-Reduktion (1.5),
4. Nitrit-Bildung aus Stickstoff; Eh0 = 0,83 V,
5. Sulfid-Bildung aus Sulfat; Eh0 = 0,30 V.
Für das Redox-Potential der Denitrifikation gilt auch die oben getroffene Aussage zur Mn-
Reduktion. Unter Extrembedingungen (Eh < 200 mV) kann die Reduktion von organischem
Kohlenstoff unter Methanbildung möglich sein.
Diese Reduktionssequenz hat folgende Auswirkungen: 1. das Redox-Potential im Boden fällt,
2. wegen des Verbrauches von Protonen steigt der pH-Wert. Dieser verbleibt aber wegen der
Pufferung durch das Carbonat-System im neutralen Bereich. Zusätzlich werden durch die
Ausfällung von zweiwertigen Metallen als Carbonate (1.7) oder Hydroxide (1.8) Protonen
freigesetzt.
Me2+ + HCO3- D  MeCO3 + H+ (1.7)
Me2+ + 2H2O D  Me(OH)2 + 2H+ (1.8)
Natürlich lassen sich die bis jetzt angenommenen Bedingungen (Standardzustand, Reaktionen
in Lösung) nicht einfach auf die im Boden herrschenden Verhältnisse übertragen.
Die Aktivität der Elektronendonatoren und ?akzeptoren im Boden wird in der Regel mit
10-4 M und kleiner angegeben. Der pH-Wert variiert zwischen 4 und 9. Die Sauerstoff-
Reduktion ist sehr langsam, daher sind auch Mn(II)- und Fe(II)-Ionen im Boden nachweisbar.
Bei ständiger Bewässerung wird durch die Nachlieferung von frischem Sauerstoff das
gesamte Redox-Schema verzögert. Hohe Eisen- und Mangan-Gehalte können das Redox-
Potential auf einem konstanten Niveau halten.
Durchgeführt werden Redox-Potential-Messungen im Boden mit einer Platin- und einer
Referenz-Elektrode (Ag/AgCl), zwischen denen die Spannungsdifferenz gemessen wird [51].
Reale Messungen ergeben zumeist Werte zwischen 400 und 500 mV. Unterhalb von 350 mV
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wird der zu betrachtende Boden als frei von Sauerstoff angesehen. Insgesamt liegen diese
Werte niedriger als die der Berechnungen für die Standardpotentiale. Dies hat mehrere
Gründe:
1. Im Boden liegt ein komplexes System vor, der gemessene Austauschstrom ist die
Summe der Ströme aller ablaufenden Halbreaktionen.
2. Die Pt-Elektrode reagiert auf einige Redox-Systeme nur schwach. Dies gilt z.B. für
die Redox-Paare O2/H2O und NO3-/N2. Gut stimmen experimentelle und theoretische
Werte für Fe(OH)3/Fe2+ überein.
3. Die Redox-Reaktionen im Boden sind sehr langsam. Dies liegt an den geringen
Konzentrationen der Reaktanden. Das hat zur Folge, dass die Austauschströme für
Reduktion (-i0) und Oxidation (i0) gering sind und eine Messung abseits des
Gleichgewichtes (? -i0?  = i0) eine lange Einstellungszeit benötigt.
Um die realen Verhältnisse besser einschätzen zu können, wird eine graphische Darstellung
des Redox-Potentials in pH-Wert-abhängiger Form betrachtet. Dazu wird folgende
Allgemeinreaktion betrachtet:
Ox + m H+ + n e- D  Red (1.9)
Ox: oxidierte Form
Red: reduzierte Form
m: Anzahl der Protonen
n: Anzahl der Elektronen







Für das Mangansystem (1.6) errechnet sich aus (1.11), in der die feste Phase MnO2 nicht













Mit Eh0 = 1,23 V und [Mn2+] = 10-5 M (als Annahme für reale Zustände) ergibt sich:
Eh = 1,378 ? 0,118pH. (1.13)
Für Reaktion (1.5) folgt aus ähnlicher Berechnung mit [Fe2+] = 10-5 M
Eh = 1,352 ? 0,177pH. (1.14)
Die Gleichungen (1.13) und (1.14) können als Geradengleichungen in einem Eh-pH-












In Abbildung 1.7 sind die Geraden gemäß (1.13) und (1.14) aufgetragen. Als Vergleich
dienen die entsprechenden Grafiken für die Redox-Paare O2/H2O (1.4) und H+/H2 (1.17), bei
denen bei der Berechnung für die Aktivität der Gase jeweils 1 angenommen wurde. Durch
diese Geraden wird das Stabilitätsfeld für Wasser begrenzt. Anhand der Abbildung ist zu
erkennen, dass es im neutralen pH-Bereich nach Aufbrauchen des Sauerstoffs erst zur
Mangan- und anschließend zur Eisen-Reduktion kommt.
Für (1.4): Eh = 1,23 ? 0,059pH (1.16)
H+ + e- D  ½ H2 (1.17)
Für (1.17): Eh = -0,059pH (1.18)
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Abbildung 1.7:  Eh-pH-Diagramm gemäß den Gleichungen (1.13), (1.14), (1.16) und (1.17).
Unterhalb der Gerade für das Wasserstoff-Gleichgewicht kommt es zur Bildung von
Wasserstoff, entsprechend wird oberhalb der Geraden für das Redox-Paar O2/H2O Sauerstoff
gebildet. Zwischen diesen Geraden ist Wasser aus thermodynamischer Sicht stabil.
Eine weitere Betrachtungsweise schließt die Elektronenkonzentration in die Berechnungen
mit ein [50, 52]. Für (1.9) ergibt sich für die Gleichgewichtskonstante K0:
mn0 ]H[]e][Ox[
]d[ReK +-= (1.19)
log K0 = log [Red] ? log[Ox] ? n log[e-] ? m log[H+] (1.20)
Entsprechend des pH-Wertes wird für die Elektronenkonzentration der ? ?-Wert eingeführt.
Er ist definiert als:
p? = -log[e-] (1.21)
Für Gleichung (1.20) ergibt sich somit:
log K0 = log [Red] ? log[Ox] + n p? + m pH (1.22)
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(1.23) kann ebenfalls als Geradengleichung betrachtet werden, m/n ist dabei die Steigung,
während der Term in Klammern den Achsenabschnitt repräsentiert.
Unter der Annahme von Standardbedingungen ergibt sich für den Zusammenhang zwischen
Redoxpotential und ? ?-Wert folgende einfache Beziehung:
Eh = 0,059 p? (1.24)
Für oxidierende Systeme ist der ? ? -Wert groß und positiv, für reduzierende Bedingungen
klein bzw. negativ. Allgemein wird in Böden eine Bandbreite von ?6 < ? ?< 12 angetroffen.
Analog zu Abbildung 1.7 kann statt einer Eh-pH-Auftragung auch eine ? ? -pH-Auftragung
gewählt werden.
So ergibt sich z.B. für das Redox-Paar Fe2+/Fe(OH)3 aus (1.14) mit (1.24):
? ? = 22,92 ? 3pH (1.25)
Fügt man die verschiedenen Geradengleichungen für die verschiedenen Phasen einer Spezies
in ein Diagramm ein, so erhält man ein sogenanntes Stabilitätsfelddiagramm. Hier kann
abgelesen werden, unter welchen Bedingungen welche Phase des betrachteten Elementes
existent ist. Abbildung 1.8 zeigt dieses Diagramm für einige Mangan-Verbindungen,
Abbildung 1.9 entsprechend für Eisen.
Die Oxidation von Fe2+ durch molekularen Sauerstoff findet in belüfteten Böden ab einem






]Fe[d -++ =- (1.26)
Der pH-Wert, der hier über die Konzentration der Hydroxidionen im Quadrat in das
Geschwindigkeitsgesetz eingeht, hat großen Einfluss auf den Ablauf der Reaktion. Abbildung
1.9a betrachtend läuft die Reaktion schon bei einem pH-Wert von 4 bei oxidierenden
Bedingungen mit einem ? ? -Wert von 10 von der oxidierten zur reduzierten Form ab. Je
höher der pH, desto mehr liegt Eisen als unlösliches Hydroxid, Oxid oder Hydroxooxid vor.
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Abbildung 1.8 (aus: [50]): Stabilitätsfelddiagramm verschiedener Mangan-Verbindungen. Die
bei pH < 7 vorherrschende Spezies ist das gelöste Mn2+-Ion, wenn nicht stark oxidierende
Bedingungen vorliegen. Dann findet eine Oxidation zu MnO2 statt. Bei höherem pH kommt
es unter reduzierenden Bedingungen zu Ausfällungen von Mn(II) als Carbonat oder
Hydroxid, unter oxidierenden Bedingungen zur Ausbildung verschiedener Oxide.
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Abbildung 1.9 (a aus: [50]): a: Stabilitätsfelddiagramm verschiedener Eisen-Verbindungen.
Die Trennlinie zwischen Fe2+ und Fe(OH)3 wird allgemein als Grenze von oxidierender zu
reduzierender Zone im Boden betrachtet. Dies bedeutet, dass auch, wenn aus
thermodynamischer Sicht oxidierende Bedingungen vorliegen, trotzdem die reduzierte Form
eines Redox-Paares vorliegt. Abbildung b soll diesen Sachverhalt verdeutlichen. Als Beispiel
dient das System Sulfat/Sulfid. Die entsprechende Gerade durchquert bis pH = 10 das Gebiet,
in der das reduzierte Fe2+-Ion vorliegt. Obwohl aus thermodynamischer Sicht oberhalb der
Geraden des SO42-/S2--Systems das Sulfat-Ion vorliegen müsste, so ist in solchen Zonen des
Bodens die reduzierte Form, das Sulfid-Ion, die vorherrschende Spezies [52].
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1.4.6.2. Die Oberflächenreaktion
Bei der Betrachtung der in Kapitel 1.4.6.1 angesprochenen Redox-Reaktionen wurden zwei
grundsätzliche Voraussetzungen angenommen:
1. der Standardzustand und
2. die Reaktion in wässriger Lösung.
Wie schon bei der Beschreibung von realen Messwerten für Redox-Potentiale in Böden
angedeutet, liegen die tatsächlichen physikalischen Werte der ablaufenden Reaktionen weit ab
von diesen thermodynamischen Idealbedingungen. Viele Reaktionen laufen im Boden an
Mineraloberflächen ab [53]. Eisen-Mineralien besitzen hohe spezifische Oberflächen und
deshalb eine gesteigerte Oberflächenaktivität. Dies hat seinen Grund in den dort vorhandenen
funktionellen Gruppen wie ?OH (Silicate, Oxide), -CO2-OH (Carbonate), -SH (Sulfide) oder
?S2 (Disulfide). Z.B. kann an der Oberfläche gebundenes Hydroxid sowohl als Base als auch
als Säure fungieren. Außerdem ist die OH-Gruppe ein Donor-Ligand, der die
Elektronendichte am Eisenatom erhöht. Die wichtigsten Reaktionen der Eisen-Minerale sind
die reduktive Auflösung von Fe(III)-(hydr)oxiden und die Fe(II)-Oxidation [53, 54]. Sie
lassen sich in einem Kreisdiagramm (Abbildung 1.10) zusammenfassen. Folgende Teilschritte
sind im Kreislauf vorhanden:
I. Ligandenaustausch an der Mineraloberfläche, dabei kann das Sauerstoffatom auch eine
Brückenfunktion übernehmen,
II. Innermolekularer Elektronentransfer,
III. Auflösung unter Abgabe des oxidierten Liganden,
IV. Oxidation, meist mit Beteiligung von molekularem Sauerstoff, und Ausfällung.
Kinetisch wird der Reaktionskreislauf durch die Vorgänge an der Feststoffoberfläche
bestimmt (Schritt II). Die Diffusion der Reaktanden zur Oberfläche bzw. der Produkte von
dieser weg sind die schnellen Reaktionsschritte. Seine Multifunktionalität erhält dieser
Fe(II)/Fe(III)-Kreislauf durch die verschiedenen Möglichkeiten der Ligandenreaktionen.
Abhängig vom adsorbierten Liganden ändert sich das Redoxpotential. In Tabelle 1.2 sind
einige Beispiele aufgeführt.
Somit ist abhängig vom Liganden oder der Koordination des Eisens fast die gesamte
Bandbreite des Existenzgebietes von Wasser (das Redoxpotential betreffend) für den Eisen-
Kreislauf nutzbar. Aus thermodynamischer Sicht sind, im neutralen pH-Bereich, Fe(II)-
Mineralien gute Reduktionsmittel. Bei höheren pH-Werten wird Fe(II) an der
Mineraloberfläche adsorbiert und blockiert so Oberflächenreaktionsplätze. Zusätzlich wird die
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Abbildung 1.10 (nach: [53]): Fe(III)/Fe(II)-Kreislauf. L: Ligand, L(ox): oxidierte Form des
Liganden, Min: Mineralkörper, I-IV: Teilschritte des Kreislaufes, Erklärung siehe Text.
Tabelle 1.2: Redoxpotentiale
verschiedener Reduktionsreaktionen
von Fe(III) zu Fe(II) mit
unterschiedlichen Liganden [53].
Für die Oxidation von Fe(II) durch molekularen Sauerstoff liegen günstigere Bedingungen
vor, wenn Fe(II) komplexiert ist. Als Beispiel soll die Komplexierung von Eisen durch
Hydroxid dienen. Dies zeigen Werte (Tabelle 1.3) für Geschwindigkeits- (k, siehe (1.26)) und
Gleichgewichtskonstante (K) für den geschwindigkeitsbestimmenden Schritt, die Aufnahme
des Elektrons durch das O2-Molekül. Sie sind für die komplexierte Form thermodynamisch
günstiger.







Tabelle 1.3: Thermodynamische Werte für die Oxidation von verschiedenen Fe(II)-Spezies
durch molekularen Sauerstoff [53].
Reaktion log k log K
Fe2+ + O2 D  Fe3+ + (O2-)? -5,1 -15,7
Fe(OH)2 + O2 D  Fe(OH) + + (O2-)? 6,9 -3,04
Neben Sauerstoff sind auch andere Oxidationsmittel für die Fe(II)-Oxidation möglich, wie
z.B. Bakterien oder auch Fe(III)-Spezies, die z.B. bei einer Koordination von Fe(II) mit
Silikaten eine bessere Oxidationswirkung als Sauerstoff besitzen.
1.4.6.3. Fazit
In den vorangegangenen Abschnitten des Kapitels 1.4.6 konnte hauptsächlich anhand des
Beispiels von Eisen-Spezies gezeigt werden, dass aus theoretischer Sicht durchaus günstige
Bedingungen im Boden geschaffen werden können, um die im Boden vorhandenen
elektrochemisch aktiven Partikel für eine Redox-Reaktion nutzen zu können. Beeinflusst wird
diese Möglichkeit durch folgende Punkte:
- pH-Wert im Boden,
- Koordination des Metalles im Festkörper oder in der Lösung,
- Konzentration des Mikroleiters im Boden,
- angelegte Redox-Spannung,
- Gehalte anderer Stoffe im Boden (Sauerstoff).
Weitere Betrachtungen speziell zum Abbau von chlorierten Kohlenwasserstoffen unter dem
Einfluss von Systemen, die Eisen enthalten, sind in Kapitel 2.2.5.2 aufgeführt.
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2. Hochsiedende aliphatische Chlorkohlenwasserstoffe
Unter der genannten Stoffklasse werden in diesem Fall Substanzen mit 2-4
Kohlenstoffatomen und 6 oder mehr Chloratomen im Molekül verstanden. Die bekanntesten
Vertreter dieser Gruppe sind Hexachlorethan und Hexachlorbutadien. Sie werden auch als
einzige kommerziell genutzt, ersteres zum Beispiel als Zusatz in Mottenmitteln,
Vernebelungs- und Explosivstoffen oder als Vulkanisationsbeschleuniger. Hexachlorbutadien
dient als Lösungsmittel für Polymere und als Hydraulikflüssigkeit und wurde auch als
Herbizid verwendet. Tabelle 2.1 fasst die wichtigsten Eigenschaften der beiden Substanzen
zusammen. Beide Stoffe werden bei ihrer chemischen Reaktivität als inert eingestuft [55, 56,
57].
Tabelle 2.1: Physikalische Stoffeigenschaften von Hexachlorethan (HCE) und
Hexachlorbutadien (HCB).
HCB (C4Cl6) HCE (C2Cl6)
M [g/mol] 260,8 236,7
Aggregatzustand bei RT flüssig, farblos fest, weiß, kristallin
Siedepunkt [°C] 210-220 186,8-187,4
Dampfdruck [kPa] 0,036 bei 20°C 0,29 bei 20°C
Dichte [g/cm3] 1,675 2,09
Löslichkeit in Wasser bei 20°C 5 ?g/l [55], 4 mg/kg [57] 50 mg/l
2.1. Toxikologie
2.1.1. CKW allgemein
Die hohe Lipophilie von Chlororganika und die Möglichkeit der Hautresorption hat zur Folge,
dass eine Anreicherung im Fettgewebe eines Organismus möglich ist. So können
Schädigungen des zentralen Nervensystems (ZNS) entstehen. Flüssige CKW werden wegen
ihres hohen Dampfdruckes über die Gasphase inhalatorisch aufgenommen. Das führt zu
Schleimhautreizungen und wegen der narkotischen Wirkung zu Ermüdung und
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Benommenheit. Bei steigender Exposition sind Lungenschäden möglich, Rauschzustände bis
hin zum Versagen des Herz-Kreislaufsystems sind nicht auszuschließen [58].
Im natürlichen Stoffwechsel kommt die Chlor-Kohlenstoff-Bindung praktisch nicht vor [59].
Die Synthese von Chlororganika natürlichen Ursprungs, hauptsächlich Chloroform und
Tetrachlorkohlenstoff, ist nur bei einigen Meeralgen bekannt. Ihre Produktion  liegt nur bei
wenigen Tonnen pro Jahr [60]. Zum Vergleich: in den USA wurden 1980 150.000 t
Chloroform industriell hergestellt [61].
Die Entgiftung von in den menschlichen Organismus eingetragenen CKW wird bevorzugt
durch Enzyme gesteuert. Auf Grund der Präsenz von Chloratomen können beim Abbau
(Metabolismus) reaktive Zwischenprodukte (Metaboliten) entstehen, die erst die toxische
Aktivität verursachen.
Am Beispiel von Dichlormethan soll dieses Prinzip verdeutlicht werden. Oxidativ kommt es
durch Beteiligung des Enzyms Cytochrom P450 über mehrere Zwischenstufen zum toxisch
wirksamen Metaboliten Kohlenmonoxid. Dieses kann sich an den Blutbestandteil
Hämoglobin (Hb) binden und somit den Sauerstofftransport des Blutes behindern. Der BAT-
Wert (biologischer Grenzwert) liegt bei 5 % CO-Hb. Dies entspricht einem MAK-Wert von
100 ppm für Dichlormethan. Ein zweiter Metabolismus unter Mitwirkung von Glutathion
(GSH, ein Tripeptid), das eine nucleophile Funktion übernimmt, führt über das
möglicherweise gentoxische Chlormethylglutathion zu Kohlendioxid. Die Aktivierung der
jeweiligen Abbauwege ist konzentrationsabhängig, bei Konzentrationen < 500 ppm (Maus,
Ratte) ist der oxidative Weg der bevorzugte Mechanismus [59].
Andere Möglichkeiten des Abbaus sind reduktiver Natur (Bildung eines
Trichlorkohlenstoffradikals aus Tetrachlorkohlenstoff) oder führen über die Epoxidierung von
Mehrfachbindungen wie beim Trichlorethylen zu Metaboliten wie Trichlorethanol oder
Trichloressigsäure [58].
Allgemein gilt, dass mit steigender Anzahl der Chloratome im Molekül die Oxidation
erschwert und die Reduktion erleichtert wird. Der Grund dafür ist die steigende Abschirmung
der oxidativ angreifbaren Positionen durch die größer werdende Anzahl der Substituenten.
Der Abbau der CKW findet fast ausschließlich in der Leber statt, über den Blutkreislauf
gelangen die Metaboliten in die Niere. Daher sind diese beiden Organe durch die CKW am
stärksten betroffenen und entfalten hier ihr eventuelles kanzerogenes Potential.
So können einige der in der Leber umgesetzten GSH-Konjugate (Metabolite der
Abbaureaktionen mit Glutathion) in der Niere zu toxischen Stoffen umgesetzt werden. Die
aus polyhalogenierten Alkanen mit GSH gebildeten Mercaptursäuren setzen sich in der Niere
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zu mit der DNA reagierenden Vinylthiolen um [58].
Eine im Tierversuch nachgewiesene kanzerogene Wirkung ist aber nicht zwingend auf den
Menschen übertragbar. Sie ist von der Metabolisierungsrate und der damit verbundenen
Bildung eines krebsauslösenden Stoffes abhängig.
Neben der Humantoxikologie ist noch die Ökotoxikologie, d.h. die Einwirkungen eines
Stoffes auf die Umwelt, zu beachten. Ein bekanntes Beispiel ist der Ozon-Abbau durch
FCKW.
Die Auswirkungen in Luft und Wasser sind wegen der einfachen Analytik gut erfassbar. Beim
Übergang in den Boden müssen weitere Unterscheidungen gemacht werden. Ist der
Schadstoff mobil bzw. wasserlöslich und tritt so in den Grundwasserstrom über, können die
Kriterien für wässrige Umgebungen angewandt werden. Verbleibt der Schadstoff in der
Bodenmatrix, muss geprüft werden, ob negative Auswirkungen auf die Bodenfunktion zu
erwarten sind. Das betrifft vor allem Eigenschaften wie Abbau-, Puffer- und Filterkapazitäten
und die Lebensraumqualität für im Boden lebende Organismen wie Würmer o.ä.
Meistens ist eine statistische Schadstoffverteilung im Bodenkörper nicht gegeben, so dass
negative Effekte lokal begrenzt sein können. Das kann zur Folge haben, dass immobile
Substanzen völlig ohne schädliche Auswirkung bleiben und eine Sanierung zumindest in
Frage gestellt werden könnte. Möglich ist auch, dass erst durch das Zusammenwirken
mehrerer Chemikalien oder durch Änderung der Bodeneigenschaften ein Stoff sein toxisches
Potential entfaltet, obwohl er für sich gesehen ungefährlich ist [59].
Alle bis hier angesprochenen Punkte lassen erkennen, dass die Ökotoxikologie noch ein hohes
Forschungspotential in sich birgt und die Erstellung allgemein gültiger Richtlinien sehr
problembehaftet ist.
2.1.2. Toxische Auswirkungen von Hexachlorbutadien und Hexachlorethan
Da Hexachlorethan und Hexachlorbutadien die einzigen hochsiedenden aliphatischen
Chlorkohlenwasserstoffe sind, die industriell genutzt werden, können nur zu ihnen genauere
Angaben zur Toxikologie gemacht werden.
Hexachlorbutadien unterliegt dem oben beschriebenen Mechanismus zur Ausbildung der
krebserregenden Vinylthiole und zeigte im Tierexperiment kanzerogene Wirkung [58]. Beim
Menschen ist dieser Punkt noch nicht nachgewiesen, wird aber vermutet. Die relativ hohe
Flüchtigkeit und die geringe Wasserlöslichkeit des Stoffes weisen auf eine bevorzugte
Ausbreitung über die Gasphase hin [55].
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Hexachlorethan ist chemisch relativ inert, entzieht sich aber auch deshalb größtenteils den
körperlichen Abbaumechanismen und birgt deshalb die Gefahr der Akkumulation und der
damit verbundenen Risiken. Zusätzlich wird aber auch bei diesem Stoff ein kanzerogenes
Potential vermutet, Lebertumore bei Mäusen wurden beobachtet [55].
Beide Stoffe werden wegen ihrer hohen Bio- und Geoakkumulationstendenz als sehr giftig für
Wasserorganismen eingestuft. Tabelle 2.2 fasst einige toxische Fakten der beiden Stoffe
zusammen [55].
Tabelle 2.2: Toxische Daten von HCB und HCE. LC50, LD50: Lethale Konzentration bzw.
Dosis, die bei 50 % aller getesteten Versuchstiere im Laborversuch in einem bestimmten
Zeitraum zum Tod führt.
Lebewesen Parameter HCB HCE
Ratte LD50, oral 65-80 mg/kg 5.160 mg/kg
Daphnia magna LC50 0,5 mg/l (24h) 2,1 mg/l (48 h)
Elritze LC50, 24 h 0,23 mg/l 1,8 mg/l
Elritze LC50, 96 h 0,1 mg/l 1,51 mg/l
In der sogenannten ?Holländischen Liste? (Mai 1994), die die Interventions- und
Referenzwerte für die Boden- und Grundwasserkontamination der Niederlande
zusammenfasst, ist für beide Stoffe ein Grenz- oder Referenzwert von 10 µg/kg
Trockenmasse angegeben [62]. Dieser Wert gilt für Böden mit 10 % organischem Stoffgehalt
(H-Wert = 10) und kann mit folgender Formel für andere Zusammensetzungen des Bodens
umgerechnet werden.
Referenzwert (H = 10...30) = (Referenzwert (H = 10)/10) * H (2.1)




Die Dechlorierung von CKW ist reduktiv, oxidativ, unter Einfluss von Basen oder
hydrolytisch möglich [63, 64].
2.2.1. Eliminierungsreaktionen
Unter der Einwirkung von Basen können CKW abgebaut werden. Dabei unterscheidet man
zwischen einem monomolekularen (E1) und einem bimolekularen Mechanismus (E2). Im
ersten Fall entsteht beim geschwindigkeitsbestimmenden Schritt als Zwischenstufe nach
Abspaltung eines Chlorid-Anions ein positiv geladenes Carbenium-Ion. Im zweiten Schritt
abstrahiert die Base ein Proton dieses Ions und es kommt zur Ausbildung einer
Doppelbindung. Man spricht daher bei dieser Art der Dechlorierung von einer
Dehydrochlorierung. Beim E2-Mechanismus finden beide Schritte gleichzeitig statt,
charakterisiert durch einen Übergangszustand, bei dem die Base an einem H-Atom angreift,
das in ?-Stellung zur Abgangsgruppe steht. Hierbei hängt die Reaktionsgeschwindigkeit von
den Konzentrationen von Edukt und Base ab, das Geschwindigkeitsgesetz ist im Gegensatz
zur E1-Reaktion (nur abhängig von der Eduktkonzentration) 2.Ordnung. Abbildung 2.1


























Abbildung 2.1: Mechanismen der Eliminierung von CKW.
Die Gegenwart eines Wasserstoffatoms im Molekül ist bei diesen Reaktionen notwendig, da
das Halogenatom einem basischem Angriff nicht zugänglich ist.
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Stärkere Basen und abnehmende Verzweigung am betreffenden Kohlenstoffatom begünstigen
den E2-Mechanismus, während gute Abgangsgruppenqualität und stabile, z.B.
resonanzstabilisierte Carbenium-Ionen den monomolekularen Weg bevorzugen lassen.
Zunehmend polare Lösungsmittel stabilisieren ebenfalls die ionische Zwischenstufe.
2.2.2. Hydrolyse
Die Hydrolyse fällt unter die Reaktionsklasse der nucleophilen Substitution. Wasser dient
dabei als Nucleophil, und unter Entstehung von Salzsäure wird ein Alkohol gebildet. Ähnlich
zur Eliminierung existieren zwei Mechanismen, bei denen das Geschwindigkeitsgesetz einer























Abbildung 2.2: Mechanismen der Hydrolyse von CKW.
Wie bei der E2-Reaktion besitzt die SN2-Reaktion einen Übergangszustand, in dem die
Ausbildung der neuen Bindung (C-O) und der Bindungsbruch (C-Cl) gleichzeitig stattfinden.
Konkurrenzreaktion zur SN1-Reaktion ist der E1-Mechanismus, da dieser die gleiche
Zwischenstufe, das Carbenium-Ion, aufweist.
2.2.3. Oxidativer Abbau














Abbildung 2.3: Oxidativer Abbau von CKW.
Dieser Mechanismus ist beim mikrobiellen Abbau von leichtflüchtigen CKW bekannt, ist
zum Teil aber auf die Mitwirkung organischer Nährstoffe angewiesen [65, 66].
Die Oxidation mit molekularem Sauerstoff ist nur für leicht oxidierbare Substanzen wie z.B.
Mercaptane, Amine und Phenole möglich, da das Standardreduktionspotential von Sauerstoff
für die Aufnahme eines Elektrons im negativen Bereich liegt (Eh = ?0,16 V; pH 7) und daher
nur als schwaches Oxidationsmittel bezeichnet werden kann [56].
2.2.4. Reduktiver Abbau
Einfache Reaktionen für den reduktiven Abbau von chlorierten Kohlenwasserstoffen sind die
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Abbildung 2.4: Reduktiver Abbau von CKW.
Beide Reaktionen benötigen 2 Elektronen, diese werden normalerweise in zwei Ein-
Elektronen-Schritten übertragen, so dass als Zwischenstufen ein Radikal bzw. ein Anion-
Radikal entstehen. Die erste Elektronenübertragung ist der geschwindigkeitsbestimmende
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Schritt der Gesamtreaktion. Die Stabilisierung des entstehenden Radikals ist möglich. Eine
zunehmende Anzahl von Halogensubstituenten im Molekül kann sich durch die Ausbildung
eines Übergangszustandes, der einem Epoxid ähnelt (siehe Abbildung 2.5), bemerkbar
machen. Eine zunehmende Größe des Halogenatoms begünstigt diesen Punkt. Die Reduktion
von Halogenalkanen wird ebenfalls erleichtert durch abnehmende Elektronegativität des






Abbildung 2.5: Mögliche Grenzstruktur bei der Reduktion von halogenierten
Kohlenwasserstoffen (X: Halogen) nach der Übertragung des ersten Elektrons.
Da Chlor betreffend aller oben genannten Punkte eine mittlere Stellung in der Reihe der
Halogene einnimmt, ist demnach bezüglich der Triebkraft des reduktiven Abbaus von
Chlorkohlenwasserstoffen eine mittlere Reaktivität zu erwarten.
Reduktionspotentiale von organischen Stoffen, die nicht in einer galvanischen Zelle gemessen
werden können, werden polarographisch bestimmt. Dabei kommt es zur Oxidation oder
Reduktion der funktionellen Gruppen des Moleküls. Als Ergebnis werden die
Halbstufenpotentiale der Gleichstrompolarographie angegeben. Für Halogenverbindungen
(X = Cl, Br, I) liegen die Werte zwischen ?0,3 und ?2,5 V vs. SCE, also durchgängig im
reduktiven Bereich. Wegen der Unlöslichkeit in Wasser ist die polarographische Lösung für
Halogenkohlenwasserstoffe zumeist eine Wasser-Dioxan Mischung, bei der quartäre
Ammoniumsalze als Leitsalz zur Verwendung kommen [67].
Die Reduktionsreaktion an der Quecksilber-Elektrode verläuft im wesentlichen nach dem
Reaktionsschema A in Abbildung 2.4. Bei polyhalogenierten Stoffen können dabei
mehrstufige Polarogramme entstehen. Aufgrund von abnehmender Elektronegativität und
zunehmender Deformierbarkeit lassen sich Halogenalkane in der Reihenfolge
R-Cl < R-Br < R-I leichter reduzieren. Abbildung 2.6 vergleicht die Reduktionspotentiale für





















Abbildung 2.6: Vergleich der Halbstufenpotentiale E½ für Haloforme und
Methylenhalogenide mit X = Cl, Br, I (gemessen vs. SCE, Grundlösung 0,05 M TEABr in
75 % Dioxan-Wasser) [67].
Hier ist auch schon die Tendenz zu erkennen, dass mit der Erhöhung der Anzahl von
Halogenatomen im Molekül positivere Halbstufenpotentiale erreicht werden. In Abbildung










Abbildung 2.7: Halbstufenpotentiale für unterschiedlich halogenierte Ethene der
Summenformel C2H4-yCly (Messbedingungen siehe Abbildung 2.6) [67].
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Die gleiche Tendenz zeigt sich für polyhalogenierte Substanzen. Die zunehmende Abspaltung
von Chlor von Hexachlorethan wird erschwert, dokumentiert durch die ansteigenden
Potentiale bei der Dechlorieruung: 1. ?0,62 V, 2. ?1,73 V, 3. ?1,96 V [67]. Der Grund für
diese Tendenz ist in den Werten der Bindungsenergien der Kohlenstoff-Chlor Bindung zu
suchen. Bei zunehmender Chlorierung, beispielhaft verdeutlicht in Abbildung 2.8 anhand der













Abbildung 2.8: Bindungsenergien von Chlor-Kohlenstoff Bindungen unterschiedlich
chlorierter Formen des Methans [68].
2.2.5. Abbau hochchlorierter aliphatischer Kohlenwasserstoffe
Aus der Praxis der mikrobiologischen Bodensanierung ist bekannt, dass mit zunehmender
Anzahl von Chlor im Molekül ein anaerober reduktiver Abbau bevorzugt wird [65, 66].
Tatsächlich sprechen mehrere Punkte für einen Abbau dieser Stoffe (Hexachlorethan,
Hexachlorbutadien) durch Reduktion.
- Durch den hohen Chlorierungsgrad des Moleküls ist das Kohlenstoffgerüst so stark
abgeschirmt, dass ein basischer Angriff mit Eliminierung oder Substitution als Folge
erschwert wird.
- Abgespaltenes Chlorid ist sehr gut wasserlöslich, was der Reduktion aus
thermodynamischer Sicht Vorteile einbringt.
- Hohe Chlorierung unterstützt den Epoxid-Effekt (siehe Kapitel 2.2.4).
- Für die ersten Halbstufenpotentiale sind, ebenfalls wegen des hohen
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Chlorierungsgrades, relativ positive Werte zu erwarten.
Eine Untersuchung zum Abbau verschiedener halogenierter Ethane in einer anaeroben
Sediment-Wasser Mischung erbrachte als Ergebnis, dass die Geschwindigkeit der
Konzentrationsabnahme in der Reihenfolge Dichlormethan < Tetrachlorethan » Dibromethan
< Hexachlorethan » Diiodethan zunahm [56]. Dies entspricht den bis jetzt genannten
Einflüssen der Faktoren wie Elektronegativität, Größe des Substituenten und
Halogenierungsgrad.
Der reduktive Abbau von Hexachlorethan zu Perchlorethen konnte schon in der Umwelt
beobachtet werden [56]. Als mögliche natürliche Reduktionsmittel kommen z.B. Huminstoffe
oder Abscheidungen nicht mehr lebender Organismen in Betracht. Die Klärung dieser Frage
gilt jedoch als äußerst schwierig.
Aufgrund der günstigen Eigenschaften und der hohen Bandbreite bezüglich des
Potentialbereiches (siehe Kapitel 1.4.6.2) kann das Fe(II)/Fe(III)-System als Redox-Mediator
zum Abbau von organischen Stoffen genutzt werden. Dabei übernimmt das Eisen-System die
Aufgabe eines Elektronencarriers. Reduktionen von Nitroaromaten [56] und CKW [53, 56] in
wässrigen Systemen sind so möglich. Bei [56] wurde dazu hauptsächlich Fe(II)-Porphyrin,
eine reduzierte Hematin-Form, als Mediator verwendet. Fe(II) lag hier komplexiert vor.
Hiermit war die Reduktion von Tetrachlorkohlenstoff (zu Chloroform) oder Chloroform (zu
Dichlormethan) durchführbar. An Feststoffoberflächen von Biotit und Vermikulit (Fe-haltige
Silikat-Minerale) konnte bei pH 7 und einer Temperatur von 50 °C eine Reaktion von
Hexachlorethan zu Tetrachlorethen nachgewiesen werden [53]. Für die Regeneration des
Katalysators, die Oxidation von Fe(II) zu Fe(III), wird dabei oft das Hydrogensulfid-Anion
als Oxidationsmittel angegeben.
Die Möglichkeit der Reduktion von CKW an der Feststoffoberfläche lässt einen direkt im
Boden induzierten Abbau möglich erscheinen. Hierbei stellt sich die Frage nach Redox-
Potentialen von Eisen-Mineralien, die aufgrund ihres qualitativen Vorteils gegenüber Mangan
(siehe Tabelle 2.3) der wahrscheinlichere Reaktionspartner sind. Im Allgemeinen liegen zwei
Drittel des Bodens als feste Phase vor, davon sind ca. 90 % anorganische Bestandteile.
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Tabelle 2.3: Eisen- und Mangan-Gehalte natürlichen Vorkommens in [mg/kg].
Fe Mn
USA, kontinental [52] 100-100.000 2-7.000
USA, kontinental; Mittelwert [52] 26.000 550
weltweit [52] 2.000-550.000 20-10.000
weltweit; Mittelwert [52] 40.000 1.000
USA, kontinental, im Boden; Mittelwert [69] 26.000 550
USA, kontinental, im Gestein; Mittelwert [69] 41.000 950
Für die in Tabelle 2.4 aufgeführten Reaktionen für Goethit, Magnetit und Hematit kann























xEE 059,0]log[059,0 20 --= + (2.4)
So kann nach (2.4) für verschiedene pH-Werte und einer realistischen Fe2+-Konzentrationen
ein Redox-Potential errechnet werden. Dies ist in Tabelle 2.4 dokumentiert. Die Ergebnisse
zeigen, dass mit steigendem pH-Wert das Redox-Potential negativer wird und somit die
oxidative Wirkung der Minerale abnimmt. Für die Annahme höherer Fe2+-Konzentrationen
werden die Potentiale gemäß Gleichung (2.4) negativer. Somit herrschen in einem alkalischen
Medium günstige Bedingungen für das Fe2+-Ion als Reduktionsmittel (vergleiche Abbildung
1.9a). Diese Folgerungen könnten von entscheidender Bedeutung bei der elektrochemischen
Bodensanierung sein, da durch die Wasser-Elektrolyse sowohl saure als auch alkalische
Zonen im Bodenkörper geschaffen werden. Bei einer angenommenen reduktiven
Abbaureaktion der Schadstoffe wäre dann ein hoher pH-Wert günstig, um gute
Voraussetzungen für Fe(II) als Reduktionsmittel herzustellen, entweder als Teil eines
Mediator-Systems oder als direkter Reaktionspartner.
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Weitere Untersuchungen zum elektrochemischen Verhalten von Magnetit [70, 71, 72] haben
gezeigt, dass beim Anlegen größerer Überspannungen weitere Reduktionsreaktionen möglich
sind. Nachdem als erster Prozess bei der Polarisation von Magnetit in kathodischer Richtung
der in Tabelle 2.4 angegebene Prozess abläuft, kommt es in weiterem Verlauf zu einer
Bildung eines Hydroxides.
Fe3O4 + 4H+ + 2e- D  2 Fe(OH)2 + Fe2+ (2.5)
Anschließend ist bei hohen Spannungen die Ausbildung metallischen Eisens möglich.
Fe3O4 + 8H+ + 8e- D  3 Fe + 4H2O (2.6)
Bei einer Polarisation in anodische Richtung wird folgende Reaktion angenommen:
Fe3O4 + H2O D  3 Fe2O3 + 2H+ + 2e-. (2.7)
So betrachtet ist auch Magnetit ein über einen weiten Potentialbereich aktives System, das als
Redox-Partner für eventuelle Abbaureaktionen dienen kann.
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Tabelle 2.4: Redox-Potentiale verschiedener Eisen-Minerale bei unterschiedlichen pH-Werten, berechnet nach Gleichung (2.4), Werte für E0 aus
[52].
E [V] für [Fe2+] = 10-5 M
Mineral Reaktion x m n E0 [V] pH 3 pH 7 pH 10
Goethit Fe(III)OOH (s) + 3H+ + e- D  Fe2+ + 2H2O 1 3 1 0,67 0,43 -0,27 -0,81
Hematit 1/2 Fe2(III)O3 (s)+ 3H+ + e- D  Fe2+ + 3/2 H2O 1 3 1 0,66 0,42 -0,28 -0,82
Magnetit 1/2 Fe2(III)Fe(II)O4 (s) + 4H+ + e- D  3/2 Fe2+ + 2H2O 1,5 4 1 0,90 0,63 -0,31 -1,02
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2.2.5.1. Abschätzung der Reduktionspotentiale von CKW in wässriger
Umgebung
Der postulierten bevorzugten Reduktionsreaktion stehen die negativen Reduktionspotentiale
der CKW gegenüber. Die Bestimmung von Redox-Potentialen in der Umwelt ist aufgrund
von irreversiblen Prozessen und Nebenreaktionen schwer durchführbar. Um aber eine
Abschätzung über die Durchführbarkeit solcher Prozesse zu gewährleisten, ist die Kenntnis
von Potentialen der Halbreaktionen notwendig.
Eine rechnerische Möglichkeit wird in [56] vorgeschlagen. Sie soll beispielhaft für die
reduktive Dechlorierung von Hexachlorethan zu Tetrachlorethan
C2Cl6 + 2 H+ + 4 e- D  C2H2Cl4 + 2 Cl- (2.8)
und die Dihaloelimination von Hexachlorethan zu Perchlorethan
C2Cl6 + 2 e- D  C2Cl4 + 2 Cl- (2.9)
durchgeführt werden. Dabei wird zuerst die freie Enthalpie der Halbzellenreaktion ohne
eventuelle Zwischenschritte betrachtet:
für (2.8):
DGR0 = DGf0 (C2H2Cl4 ,aq) + 2 DGf0 (Cl-,aq) - DGf0 (C2Cl6 ,aq) (2.10)
für (2.9):
DGR0 = DGf0 (C2Cl4 ,aq) + 2 DGf0 (Cl-,aq) - DGf0 (C2Cl6 ,aq) (2.11)
Der Übergang von der gasförmigen zur wässrigen Phase
DG0 (g® aq) = DGf0 (aq) - DGf0 (g) (2.12)
wird durch das HENRYsche Gesetz (2.13) berücksichtigt.
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DGf0 (g® aq) = R T lnKH (2.13)
Nun kann mit der Konstanten KH und den freien Bildungsenthalpien im gasförmigen Zustand
die freie Reaktionsenthalpie der Halbreaktion bestimmt werden.
Über die Verknüpfung von der freien Enthalpie mit dem Potential








kann das Standard-Reduktionspotential Eh0 errechnet werden.
Die Umrechnung auf verschiedene, z.B. in der Umwelt herrschende Bedingungen erfolgt
durch die NERNSTsche Gleichung. Für die oben genannten Reaktionen ergeben sich die in
Tabelle 2.5 aufgeführten Werte.
Tabelle 2.5: Errechnung der Reduktionspotentiale für die Reaktionen (2.8) und (2.9), kursiv:
Literaturwerte [56, 68].
Reaktion (2.8) (2.9)
Reaktand C2Cl6 C2H2Cl4 Cl- C2Cl6 C2Cl4 Cl-
DGf0 (g) [kJ/mol] -54,9 -95 - -54,9 20,5 -
KH [atm*l/mol] 3,9 2,09 - 3,9 27,5 -
DGf0 (aq) [kJ/mol], (2.13) -51,5 -93,2 -131,3 -51,5 28,7 -131,3
DGR0 [kJ/mol], (2.10),(2.11) -304,3 -182,3
Eh0 [V], (2.14) n=4: 0,79 n=2: 0,95
Eh [V], für [Cl ] =10-3M,
Standardzustand, pH 7
0,58 1,13
Damit liegen diese Reaktionen mit ihren Potentialen von 0,58 V bzw. 1,13 V in der Nähe des
Potentials der Sauerstoff-Reduktion (siehe Tabelle 1.1) und müssten daher unter moderaten
Bedingungen leicht zu reduzieren sein.
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Die errechneten Ergebnisse bestätigen die Möglichkeit des beobachteten reduktiven Abbaus
von Hexachlorethan in der Umwelt. Da dies aber eher die Ausnahme als die Regel ist, muss
eine kinetische Hemmung vorliegen. Diese liegt in den Teilschritten der Gesamtreaktionen, in
denen jeweils ein Elektron übertragen und ein Radikalanion gebildet wird.  Die Aufnahme der
Elektronen erfordert eine hohe Energie und durch die jeweilige Abgabe eines Chlorid-Ions
wird das energetisch günstige (Zwischen-)Produkt gebildet, so dass insgesamt eine negative
freie Enthalpie resultiert, die die scheinbare Leichtigkeit des reduktiven Abbaus beschreibt.
Nachteil der gebildeten Radikale ist deren hohe Reaktivität und die daraus folgende große
Anzahl möglicher Nebenreaktionen wie Rekombination oder Polymerisation.
Eine analoge Berechnung der Daten für Reaktionen von Hexachlorbutadien ist aufgrund
fehlender Daten für mögliche Reaktionsprodukte, z.B. Tetrachlorbutadien, nicht möglich.
2.2.5.2. Abschätzung der Reduktionspotentiale für reduktive Abbaureaktionen
im Boden
Für die Reaktionen (2.8) und (2.9) kann unter Zuhilfenahme der Berechnungen für Redox-
Reaktionen im Boden (siehe Kapitel 1.4.6.1) eine Abschätzung getroffen werden, unter
welchen Bedingungen der reduktive Abbau von CKW günstig erscheint. So lässt sich analog










Unter der gleichen Annahme wie bei der Berechnung des Redox-Potentials der CKW, einer
Chlorid-Konzentration von 10-3 M, errechnet sich:
Eh  = 0,97 ? 0,0295pH (2.16)
oder mit (1.24)
? ? = 16,44 ? 0,5pH. (2.17)
Für Reaktion (2.9) ergibt sich analog
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Eh = 1,13 (2.18)
? ? = 19,1 (2.19)
Da an dieser Rektion keine Protonen teilnehmen, ist sie vom pH-Wert unabhängig.
Es bietet sich nun ein Vergleich mit analogen Daten zu einigen Eisen-Systemen an. Im Eh-pH-
Diagramm der Abbildung 2.9 sind eingetragen die Graphen gemäß (2.16) und (2.18), (1.14)
für das Redoxpaar Fe(OH)3/Fe2+ und entsprechende Gleichungen für die in Tabelle 2.4
eingetragenen Mineral-Reaktionen. Die Zusammenhänge lauten:
Goethit: Eh = 0,965 ? 0,177pH (2.20)
Hematit: Eh = 0,955 ? 0,177pH (2.21)
Magnetit: Eh = 1,34 ? 0,236pH (2.22)












Abbildung 2.9:  Eh-pH-Abhängigkeiten für die CKW-Abbaureaktionen (2.8) und (2.9) sowie
einige Fe-Redoxpaare: Fe(OH)3/Fe2+ (Fe), Goethit (G) und Magnetit (M). Gleichung (2.21)
für Hematit wird wegen der annähernden Deckungsgleichheit mit (2.20) für Goethit hier nicht
dargestellt.
Bis weit in den alkalischen Bereich hinein hat die Reaktion (2.8) ein positives Redox-
Potential. Für die Eisen-Minerale wird das Potential bei einem pH von ca. 5,5 negativ, für das
Redox-Paar Fe(OH)3/Fe2+ bei pH 7,7. Schon ab pH 3 liegen alle Eisen betreffenden Potentiale
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unter denen der CKW-Reduktionen. Besonders im alkalischen Bereich müssten demnach gute
Voraussetzungen für den postulierten Schadstoff-Abbau auf reduktive Weise herrschen.
Nochmals sei darauf hingewiesen, dass es sich hierbei um Berechnungen für Reaktionen in
wässrigen Lösungen handelt, die mit real im Boden vorhandenen Konzentrationen
durchgeführt wurden. Diese idealisierte Betrachtungsweise kann sicher nicht die real im
Boden herrschenden Bedingungen widergeben.
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3. Material und Methoden
3.1. Aufgabenstellung
Motivation für diese Arbeit war die Anfrage eines in Deutschland ansässigen Unternehmens
der chemischen Industrie bezüglich der Durchführbarkeit von elektrochemischen
Sanierungsverfahren auf dessen Werksgelände. Dort liegt ein Bereich vor, der mit
hochchlorierten aliphatischen Kohlenwasserstoffen kontaminiert ist. Auf dem Gelände
wurden bis 1980 die Lösungsmittel TRI und PER produziert und gelagert. Bei der Darstellung
dieser Stoffe, entweder durch mehrere Chlorierungen und Dehydrochlorierungen mit
Acetylen als Grundstoff oder durch thermische Chlorierungen von bereits chlorierten KW,
können wegen der radikalischen Mechanismen durch Kupplungsreaktionen Nebenprodukte
wie z.B. Hexachlorbutadien (Anteil bis zu 5 %) entstehen [57, 73, 74, 75].
Diese Altlast erstreckt sich in große Tiefen bis zu 50 m. Zusätzlich ist durch die
Beschaffenheit des Industrieareals eine Sanierung durch Abtragung des betroffenen Bodens
unmöglich. Eine bereits seit 1989 installierte Bodenluftabsaugung erfasst nur die
leichtflüchtigen CKW. Bis 1998 konnten so 1.250 t CKW aus dem Boden entfernt werden.
Dieser Wert schließt allerdings noch andere Standorte innerhalb des Werksgeländes mit ein
[76].
Für die immobil vorliegenden Hochsieder wird daher nach einem geeigneten in-situ-
Verfahren gesucht. Es sollte nun im Rahmen dieser Arbeit überprüft werden, inwieweit sich
die Technik der einfachen elektrokinetischen Bodensanierung mit einem direktem Umsatz im
Boden auf diese Stoffklasse übertragen lässt. Auf den Zusatz von weiteren Chemikalien sollte
dabei verzichtet werden. Der Grundwasserstrom soll nicht weiteren Belastungen ausgesetzt
werden, da dieser in einen direkt am Werksgelände liegenden Flusslauf mündet. Den
Laborversuchen sollte eine Übertragung in größere Maßstäbe folgen, um die Anwendbarkeit
der erhaltenen Ergebnisse zu testen.





Für die Durchführung der Sanierungsexperimente im Labor wurde der in Abbildung 3.1
skizzierte grundsätzliche Versuchsaufbau verwendet. An Plexiglasrohren verschiedener
Länge konnten als Verschluss beidseitig Deckel angeschraubt werden. In diesen Deckeln
befanden sich die Elektroden, die durch eine Schraube fixiert waren. So schloss das Rohr


















Abbildung 3.1: Schematischer Aufbau der Zelle für die Versuche im Labormaßstab.
Diese Zellkonstruktion konnte nun mit verschiedenen Bodenproben gefüllt und durch die
Elektrodenkonstruktion ein elektrisches Feld der Stärke E auf den Bodenkörper appliziert
werden. Gelochte Elektroden und Schlauchanschlüsse an den Deckeln ließen einen Durchlauf
von Wasser durch die Zelle zu. Tabelle 3.1 zeigt die eingestellten Bedingungen für die
durchgeführten Versuche.
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Da der natürliche Boden einen hohen Anteil von Kieselsteinen besaß (ca. 50 %), die zum Teil
faustgroß waren, wurde das Material gesiebt und ausschließlich die Kornfraktion < 3 mm für
alle Versuche verwendet. Bei einigen Versuchen wurde der Kontakt von Originalboden und
Elektrode durch eine Sandschicht ausgeschlossen, um so direkte Elektrodenreaktionen zu
verhindern. Der Sand wurde vorher mit Wasserstoffperoxid und anschließend mit Salzsäure
gereinigt, dann mit destilliertem Wasser gewaschen, bis er frei von Chlorid war, und
abschließend bei 600 °C geglüht.
Für den Hauptteil der Experimente wurden spezielle elektronische Konstruktionen
(Potentiostat, PC-Programm) der Fa. MACK-ELEKTRONIK (D) verwendet, die eine
kontinuierliche Aufzeichnung von Spannung und Strom ermöglichten.
Nach Versuchsende wurde der Bodenkörper in Schichten von ca. 1 cm Dicke unterteilt und
getrennt analysiert. Tabelle 3.2 gibt einen Überblick über die für Boden und Wasser
angewandten Analysenmethoden.
Im folgenden sollen die allgemeinen Versuchsaufbauten und Beweggründe der
durchgeführten Experimente erläutert werden.
In der Versuchsreihe A sollte die grundsätzliche Anwendbarkeit des Verfahrens auf den
betreffenden Boden getestet werden. Drei Versuche (Exp.1-3) wurden parallel betrieben,
Exp.1 mit Gleichstrom, Exp.2 mit einer Wechselpolarisation (Änderung der Stromrichtung
alle 2 h) und Exp.3 ohne Strombeeinflussung. Um Korrosionserscheinungen auszuschließen
kamen hier Platin-Elektroden zum Einsatz. Gemäß der Theorie der Mikroleiter wurde ein
hohes elektrisches Feld angelegt (1.333 V/m). Wasser lief mit einer Geschwindigkeit von ca.
1 ml/h durch die Zellen. Sollte es tatsächlich zu einem Abbau der CKW kommen, hätte nach
den postulierten Abbaureaktionen (siehe Kapitel 2.2.5) Chlorid entstehen müssen. Daher
wurde das Abwasser auf Chlorid untersucht. An einigen Wasserproben wurden
stichprobenartig weitere Parameter analysiert (AOX, DOC: Durchführung extern).
Exp.4 diente zur Aufklärung der Änderung des pH-Wertes des durch die Zelle geleiteten
Wassers.
Um eventuelle Transportprozesse zu untersuchen, kam in der Versuchsreihe B ein
geschichteter Aufbau zum Einsatz. Sand- (gereinigt) und Bodenschichten wurden
abwechselnd in die Zelle gefüllt, so dass sich Sand an den Elektroden befand. Insgesamt
bestanden die Füllungen der Exp.5-7 aus 4 Sand- und 3 Bodenschichten. Sollte es nun beim
postulierten Abbau der CKW zu deren Wanderung durch Migration oder Osmose kommen,
müssten sie nach Versuchsende in den Sandschichten nachzuweisen sein.
Mit einer Erhöhung der Feldstärke im Versuchsverlauf von einem niedrigen Startwert
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ausgehend sollte in der Versuchsreihe C ein kritischer Wert, d.h. die Feldstärke, die
mindestens notwendig ist um einen Abbau der CKW im Boden zu induzieren, ungefähr
bestimmt werden. Als Nachweis sollte die einsetzende Erhöhung der Chlorid-Konzentration
im Abwasser dienen. Zusätzlich sollten in den Versuchsreihen B und C durch verschiedene
Kombinationen von Elektrodenmaterialien Informationen zu diesem Punkt erhalten werden.
Die Versuchsreihe D sollte Bedingungen simulieren, die auch bei einer eventuellen
Übertragung der Methode ins Feld herrschen würden. Dazu gehörte die Entfernung der
Sandschicht zwischen Boden und Elektroden und die Verwendung von billigen
Elektrodenmaterialien wie Baustahl und Graphit. Der Wasserdurchfluss wurde bis auf ein
Experiment eingestellt. Bei Exp.13 wurde die gefüllte Zelle vor Versuchsbeginn mit Wasser
aufgesättigt. Die Exp.14-16 wurden ohne weitere Wasserzusätze durchgeführt.
Die effektiv im Boden herrschenden Spannungen sollten in Versuchsreihe E bestimmt
werden. Dazu wurden in den Boden in definierten Abständen Pt-Drähte eingebracht. Mit
einem TESTPOINT®-Programm wurden gegen die Kathode gleichzeitig an allen Punkten die
Spannungen gemessen. Dabei kamen bei den Exp.18 und 19 mit einer Kastenzelle ein anderer
Versuchsaufbau zum Einsatz. Dabei handelte es sich um einen offenen Kunststoffkasten
(b = 10 cm, h = 8 cm, lmax = 25 cm, variabel durch Anbringen einer Elektrode an beliebigem
Standort), an dessen Enden Elektroden befestigt werden konnten. Die Abdeckung mit einem
Deckel war möglich. Dieser Aufbau wurde im Gegensatz zu Exp.17 verwendet, da die
Einbringung der Drähte einfacher war. In die Rundzelle mussten vorher erst Löcher gebohrt
werden.
Mit Modellböden aus gereinigtem Sand und Zusätzen von Graphit und Magnetit (je 3
Gewichts-%) ist bei Exp.20-25 der Einfluss von Modell-Mikroleitern getestet worden
(Versuchsreihe F). Die Kontamination mit den entsprechenden CKW erfolgte dabei wie folgt:
der originäre Boden wurde in einer Soxleth-Apparatur extrahiert (Extraktionsmittel:
Chloroform, Dauer 4 h). Der Extrakt wurde in entsprechenden Anteilen mit den Modellböden
vermischt und diese im Überkopfschüttler homogenisiert. Das Chloroform wurde im
Vakuumtrockenschrank wieder abgezogen. Anschließend erfolgte eine weitere
Homogenisierung, nachdem durch Zugabe von Wasser der Wassergehalt eingestellt wurde,
der ungefähr dem des Originalbodens entsprach.
Zur Überprüfung der Theorie der Mikroleiter wurde mittels Exp.26 und 27 getestet, ob sich
der Sauerstoffgehalt des durch eine Versuchszelle gepumpten Wassers bei anliegendem Strom
ändert, wenn im Modellboden Mikroleiter enthalten sind.
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Tabelle 3.1: Versuchsbedingungen der Laborversuche.
Versuchsreihe Exp. Füllung der Zelle Elektroden (oben/unten) Polung (o/u) t [d]1
1 Sand/Boden/Sand Platin -/+ 90
2 Sand/Boden/Sand Platin WP2 (2h) 90
3 Sand/Boden/Sand - kein Strom -
A
4 Sand/Boden/Sand Edelstahl3 +/-; ab 5d:-/+ 24
5 Sand/Boden abwechselnd geschichtet Edelstahl -/+ 13
B 6 Sand/Boden abwechselnd geschichtet Pt/Baustahl4 -/+ 22
7 Sand/Boden abwechselnd geschichtet Baustahl/Pt -/+ 22
8 Sand/Boden/Sand Baustahl -/+ 42
9 Sand/Boden/Sand Baustahl -/+ 42
10 Sand/Boden/Sand Platin -/+ 42
C
11 Sand/Boden/Sand Platin -/+ 42
12 Boden Baustahl +/- 47
13 Boden Baustahl +/- 47
D 14 Boden Baustahl -/+ 40
15 Boden Baustahl/Graphit -/+ 40
16 Boden Baustahl/Graphit +/- 40
17 Boden Baustahl wg.5 38
E 18 Boden Platin wg. 3
19 Boden Platin wg. 3
20 Sand + Sox.Extr.6 Baustahl wg. 30
21 Sand + Sox.Extr. Edelstahl wg. 30
22 Sand + Sox.Extr. +Graphit Baustahl wg. 30
23 Sand + Sox.Extr. + Graphit Edelstahl wg. 30
24 Sand + Sox.Extr. + Magnetit Baustahl wg. 30
25 Sand + Sox.Extr. + Magnetit Edelstahl wg. 30
26 Sand Edelstahl +/- 9
F
27 Sand/Sand+Graphit/Sand Edelstahl +/- 6
28 Boden Edelstahl wg. 30
29 Boden Edelstahl wg. 30
30 Boden Baustahl wg. 30
31 Boden Edelstahl wg. 30
32 Boden Baustahl wg. 30
G
33 Boden Edelstahl wg. 14
34 Boden Baustahl +/- 30
H 35 Boden Baustahl +/- 30
36 Boden Platin +/- 30








Versuchsreihe Exp. U [V] x1 [cm] E [V/m] I max [mA] Bewässerung Bemerkungen
1 100 7,5 1333 20 k2
2 100 7,5 1333 20 k
3 - 7,5 - - k
A
4 100 7,5 1333 20 k
5 100 7,5 1333 20 k
B 6 100 7,5 1333 20 k
7 100 7,5 1333 10 k
8 30;100 4,5 666; 2222 10 k/dk3
9 10;60;90 4,5 222; 1333; 2000 10 k/dk
10 30;100 4,5 666; 2222 10 k/dk
C
11 10;60;90 4,5 222; 1333; 2000 10 k/dk
12 30 4,5 666 10 dk
13 30 4,5 666 10 nein
D 14 30 4,5 666 10 nein
15 30 4,5 666 10 nein
16 30 4,5 666 10 nein
17 30;60;90 15 200;400;600 10 nein
E 18 50 9 555 unbegrenzt nein Kastenzelle
19 90 9 1000 unbegrenzt nein Kastenzelle
20 70 4,5 1555 10 nein
21 70 4,5 1555 10 nein
22 70 4,5 1555 10 nein
23 70 4,5 1555 10 nein
24 70 4,5 1555 10 nein
25 70 4,5 1555 10 nein
26 10;20;30 7,5 133;267;400 10 k, belüftet
F
27 10;20;30 7,5 133;267;400 10 k, belüftet
28 80 7,5 1067 10 nein T=RT
29 70 6,5 1077 10 nein T=10°C
30 70 6,5 1077 10 nein T=10°C
31 70 6,5 1077 10 nein T=40°C
32 70 6,5 1077 10 nein T=40°C
G
33 200; 400 25 800; 1600 1000 dk Kastenzelle
34 70 4,5 1555 10 nein
H 35 70 4,5 1555 10 k
36 70 6,5 1077 10 nein
1 x: Elektrodenabstand
2 k: kontinuierlich
3 dk: diskontinuierlich, bei Versuchsreihe C für maximale Stärke von E






Probenvorbereitung: Boden mit doppelter Gewichtsmenge
Wasser schütteln, Probe 24 h stehen lassen, Filtration,
Messung mit Einstabmesskette [77]
Wasser Ionenchromatographie (IC), Leitfähigkeitsdetektor
Chlorid
Boden Probenvorbereitung: siehe pH, Messung mit IC
Leitfähigkeit Wasser Einstabmesskette
Wasser
Probenvorbereitung: Festphasenextraktion (siehe Kapitel
3.2.2.2), Messung: Gaschromatograph, Detektor:
Massenspektrometer (GC-MS) (siehe Kapitel 3.2.2.3)CKW
Boden
Extraktion mit Chloroform (siehe Kapitel 3.2.2.1), Messung:
GC-MS
Wassergehalt Boden Gravimetrisch nach Trocknung bei 105 °C [78]
Chlor Wasser KI-Stärke-Papier [79]
Eisen Wasser Atomabsorptionsspektroskopie (AAS)
In der Modellvorstellung können durch die Mikroleiter reduzierende Bedingungen erzeugt
werden. Bestätigt würde dies durch einen Abfall des Sauerstoffgehaltes gemäß (1.4). Die
endgültige Reduktion zu Wasser erfolgt über die Zwischenstufe Wasserstoffperoxid in zwei
Teilschritten, bei denen jeweils zwei Elektronen beteiligt sind [80]:
O2 + 2H+ + 2e- D  H2O2; Eh0 = 0,695 V (3.1)
H2O2 + 2H+ + 2e- D  2 H2O; Eh0 = 1,776 V (3.2)
Der Versuchsaufbau ist in Abbildung 3.2 skizziert. Der O2-Gehalt des Wassers wurde mit
Sauerstoffsensoren (WTW Oximeter Oxi 538 mit Einstabmesskette WTW CellOx 325) nach
Austritt aus der Zelle gemessen. Zur Überprüfung der Dichtigkeit des Versuchsaufbaus wurde
die Elektrolytlösung vor Versuchsbeginn mit Stickstoff gespült. Dabei sinkt der
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Sauerstoffgehalt unter einen Wert von 1 mg/l. Die Belüftung erfolgte anschließend mit einer









Abbildung 3.2: Skizze zum Versuchsaufbau der Exp.26 und 27.
Während des Betriebes des ersten Großversuches (siehe Kapitel 3.2.1.2.1 und 4.4.1) kam der
Verdacht auf, dass eine mögliche Entfernung der CKW aus der Bodenmatrix auf eine
Temperaturerhöhung zurückzuführen ist, die durch das elektrische Feld verursacht wird. Im
Labor wurde zur Untersuchung dieses Punktes die Versuchsreihe G durchgeführt. So wurden
Umgebungstemperaturen von 10 °C (Kühlschrank) und 40 °C (Brutschrank) für je zwei
Versuche in Rundzellen eingestellt. Um den Bedingungen des Großversuches zu entsprechen,
wurde auf zusätzliche Bewässerung und den Einsatz von Pt-Elektroden verzichtet. Exp.33
wurde in einer offenen Kastenzelle mit einer großen Bodenmenge (ca. 3 kg) durchgeführt, um
während des Versuchsbetriebes Bodenproben nehmen und Messungen zu Temperatur und
Stärke des elektrischen Feldes anstellen zu können. Als Ergänzung zu dieser Versuchsreihe
wurden Bodenproben bei 40, 60, 80 und 100 °C für jeweils 24 h in einem Muffelofen
gelagert, um herauszufinden, ob eine totale Entfernung der CKW durch Erwärmung möglich
ist.
Die Exp.34-36 (Versuchsreihe H) dienten zur Abklärung einiger während der experimentellen
Arbeit entstandenen Fragestellungen betreffend Elektrodenmaterial, Feldstärke und
Wasserdurchfluss. Sie sind als Ergänzungen zu den vorangegangenen Versuchen zu
verstehen. Nach Versuchsende von Exp.35 wurde eine Bodenprobe einer EDX-Analyse
Material und Methoden 69
unterzogen, um eine eventuelle Änderung der Bodenzusammensetzung festzustellen. Dazu
diente als Vergleich die gleiche Analyse einer unbehandelten Probe.
Mit der Auswertung der Laborversuche wurde deutlich, dass ein hoher pH-Wert im Boden
eine nicht unerhebliche Rolle beim Abbau der CKW im Boden spielt. Um diesen Einfluss
ohne Strombelastung zu testen, wurden je 2 g Boden mit 5 ml Lauge (NaOH) in einem
Erlenmeyerkolben für 24 h bzw. 48 h geschüttelt. Tabelle 3.3 beschreibt die verschiedenen
Bezeichnungen der durchgeführten Experimente.
Tabelle 3.3: Batch-Versuche mit Laugen.
3.2.1.2. Großversuche
3.2.1.2.1. Containerversuch
Für den ersten Großversuch wurden zwei Container (V = 0,9 m3) mit originärem, ungesiebten
Bodenmaterial befüllt. In beiden Containern wurden Rohre für eine Bodenluftabsaugung
eingebracht (Abbildung 3.3). Ein Container (Exp.C1) wurde mit einem System aus
Elektroden (Material: St38, Durchmesser: 9 mm) und Bezugselektroden (isolierte Elektroden
mit platinierten Spitzen) bestückt (Abbildung 3.4), in ihm sollte die elektrochemische
Bodensanierung getestet werden, der andere Container diente für Vergleichszwecke (Exp.C2).
Da bis zum Zeitpunkt des Versuchsbeginns angenommen wurde, dass ein Abbau der CKW
hauptsächlich in Kathodennähe stattfindet, wurde ein System aus vier Kathoden und einer
Anode verwendet, bei dem die Kathoden in Reihe geschaltet wurden.
Mittels eines TESTPOINT®-Programmes konnten gleichzeitig verschiedene Strom- und
Spannungswerte (z.B. U [V] zwischen Anode und B4) via PC aufgezeichnet werden. Für die
Applikation des elektrischen Feldes auf den Boden stand ein Gleichstromaggregat mit einer
Maximalleistung von 1.000 V und 3 A zur Verfügung.
Während des Versuchsbetriebes wurde einmal pro Woche mit ca. 10 Litern Wasser gewässert.
Die Bodenluftabsaugung wurde jeweils nur für 15 min in Betrieb genommen (in den ersten
drei Wochen alle 2-3 Tage, danach nur noch alle 7 Tage), um eine Austrocknung des Bodens
zu verhindern. Dabei wurde immer mit einem Dräger-Röhrchen (Aktivkohle Typ B) eine
Probe im Abluftstrom genommen. Die Extraktion der Aktivkohle erfolgte mit CS2 und die
Exp. B1 B2 B3 B4
t [h] 24 48
cLauge [N] 0,1 1 0,1 1
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Analyse per GC-MS [81] (Durchführung von der analytischen Abteilung des Unternehmens).
Abbildung 3.3: Versuchsaufbau von Exp.C1 (Container im Käfig) und C2 (links). Im
Vordergrund links sind die Schläuche für die Bodenluftabsaugung zu sehen, rechts auf dem
Tisch befindet sich der externe Versuchsaufbau mit den Messgeräten und der
Spannungsquelle.
Bei der Befüllung der Container wurden in 30 cm und in 60 cm jeweils vier, nach Ende der
Experimente bei Exp.C1 in 5, 30, 50 und 65 cm Abstand zum Containerboden jeweils 8
Bodenproben genommen. Folgende Punkte wurden nach Versuchsende beprobt:
- an allen Elektroden,
- an der Bodenluftabsaugung und
- auf der Mitte des Abstandes zwischen K3 bzw. K4 und der Anode.
Für die Berechnung der absoluten Standardabweichung der Analysenergebnisse wurde die
Gleichung (3.3) verwendet. Sie schätzt die Standardabweichung auf der Grundlage einer
Stichprobe (n: Probenanzahl) ab [82]. Die prozentuale Standarbweichung (3.4) ergibt sich
durch die Bezugnahme dieses Wertes auf den Mittelwert (MW) der Messergebnisse aller
Proben.











yy absproz = (3.4)






























Abbildung 3.4: Aufsicht auf die Positionierung der im Exp.C1 eingebauten Elemente. Die
Füllhöhe betrug 80 cm. Die Elektroden reichten bis zum Containerboden, die Eindringtiefe
der Bezugselektroden war 35 cm. Die Temperatur wurde in 10 cm Tiefe von der Oberfläche
aus gemessen. Symbole: Dreiecke: Bezugselektroden B1-B9, Kreise: Elektroden: Anode A
und die Kathoden K1-K4, Quadrate: Temperaturmesspunkte.
3.2.1.2.2. Fassversuch
Der zweite Versuch in einem größeren Maßstab wurde in einem Kunststofffass (h = 50 cm,
d = 26 cm) durchgeführt. Im Vergleich zu den Containerversuchen wurden mehrere Punkte
im Versuchsaufbau und der Versuchsführung geändert.
- Statt einer 4:1-Anordnung mit zentrierter Anode wurde hier ein Netz aus 4 Anoden
und 5 Kathoden aufgebaut. Damit sollte es zu einer gleichmäßigeren Aufteilung der
Stromstärke kommen.
- Zur Erhöhung der effektiven elektrischen Feldstärke wurden die Elektrodenabstände
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verkürzt (Maximalabstand 10 cm).
- Es wurden Elektroden mit größerem Durchmesser (24 mm) verwendet, um eine
komplette Auflösung der Anoden durch Korrosion zu verhindern.
- Das Fass wurde mit einem Deckel verschlossen und es wurde im Verhältnis zum






















d = 26 cm
Abbildung 3.5: Skizze der Anordnung aller Elemente von Exp.F. Symbole: Kreise:
Elektroden (Anoden A1-A4, Kathoden K1-K5), Quadrate: Bezugselektroden B1-B9, nicht
ausgefüllte Kreise: Probenahmepunkte nach Versuchsende A-F, Stern: Temperaturmesspunkt.
Das Fass wurde mit 33 kg Bodenmaterial befüllt, aus dem die größten Steine vorher
aussortiert wurden. Damit waren Steine mit einem Durchmesser von ca. 3 cm die größten
mineralischen Bestandteile.
Ähnlich zum Containerversuch wurden wieder mehrere Bezugselektroden verwendet
(Abbildung 3.5), um die Potentiale zu kontrollieren . Die Temperatur im Fass wurde mit Hilfe
eines Temperaturfühlers (Eindringtiefe 10 cm) und eines Computers kontinuierlich
aufgenommen. Als Arbeitsspannung wurden ca. 130 V angelegt. Dies entsprach ungefähr
einer elektrischen Feldstärke von ca. 1.400 V/m und lag damit im Bereich der erfolgreichen
Laborversuche. Dieser Wert blieb über die gesamte Dauer des Versuches (50 d) konstant.
Nach Abschalten des Stromes wurde an den in Abbildung 3.5 eingezeichneten
Probenahmepunkten A-F in 4 Niveaus (25, 20, 13 und 7 cm Abstand zum Boden des Fasses,
Material und Methoden 73
Gesamthöhe der Füllung 28 cm) und an der Anode 7 am unteren Ende Bodenproben zur
Analyse genommen.
3.2.1.3. Berechnung der Stromausbeute
Wird angenommen, dass die CKW elektrochemisch abgebaut werden, kann über die im
Abwasser und/oder im Boden nachgewiesene Chloridmenge (als Nachweis der



























Clm : Summe der nachgewiesenen Chloridmengen [g] bis zum Zeitpunkt t; t = 0:





Q : bis zum Zeitpunkt t aufgebrachte Ladungsmenge Q [Ah]
MUCl: theoretischer elektrochemischer Maximalumsatz von Chlorid [g/Ah], berechnet nach
(3.7) und (3.8).









Für die Wertigkeit z wurde bei den Berechnungen ein Wert von 1 angenommen, da pro Chlor-
Atom ein Elektron notwendig ist um es zum Chlorid zu transformieren. Entsprechend den in
Abbildung 2.4 betrachteten Reaktionen wäre es auch möglich, für z den Wert 2 einzusetzen,
da pro Abtrennung eines Chlor-Atoms aus dem Molekül 2 Elektronen verbraucht werden.
Laut (3.5) und (3.7) würde sich dann die Stromausbeute verdoppeln. Der maximal mögliche
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Umsatz berechnet sich mit MCl = 35,453 g/mol und F = 26,802 Ah/mol nach (3.7) zu
Ah
g323,1MU Cl = (3.8)
Die Ladungsmenge Q, die zwischen zwei Zeitpunkten ti und ti-1 aufgebracht wurde, ist nach
Gleichung (3.9) bestimmt worden. Die Summe der Werte für Q (3.10) für die einzelnen















3.2.2.1. Extraktion von Bodenproben
Zur Trocknung der Probe wurden 2 g Boden mit 2-4 g Natriumsulfat (p.a.) in einem Mörser
verrieben. Als Extraktionsmittel kam Chloroform (10 ml, p.a.) zum Einsatz, das in
Vorversuchen im Vergleich zu Methylenchlorid, Cyclohexan und n-Hexan die besten
Ausbeuten lieferte. Die Extraktion erfolgte in einem Erlenmeyerkolben mittels eines
Schüttlers. Die Extraktionszeit betrug 3 h. Der Extrakt wurde abfiltriert und anschließend auf
das Ausgangsvolumen von 10 ml wieder aufgefüllt.
3.2.2.2. Festphasenextraktion von Wasserproben
Bei der Festphasenextraktion (SPE: Solid Phase Extraction) werden entweder die polaren oder
die unpolaren Bestandteile einer Probe an einem vorher konditionierten Silica-Festbett
adsorbiert. Je nach Analysenzweck kann so die Probe gereinigt oder die adsorbierten Stoffe,
wenn diese analysiert werden sollen, mit einem entsprechenden Lösungsmittel herausgespült
werden [83].
Im vorliegenden Fall sollten die unpolaren CKW vom polaren Lösungsmittel Wasser getrennt
werden. Verwendet wurden dafür Extract-CleanTM Röhrchen, Typ C 18, der Fa. ALLTECH. In
Spritzenzylindern (V = 3 ml) ist unten das Silica-Festbett (m = 200 mg) platziert, in dem
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Octadecyl-Ketten (C 18) die funktionellen Gruppen darstellen. Sie ersetzen die Hydroxyl-
Gruppen in der Kettenstruktur der Polykieselsäure. Die feste Phase ist also unpolar. Zuerst
wurde diese Phase konditioniert (Spülen mit 4 ml Methanol und anschließend mit 4 ml dest.
Wasser), um eventuelle Störungen zu entfernen. Danach wurde die Probe (5-10 ml)
aufgegeben und tropfenweise (mit Spritzenaufsatz oder Druckluft) über das Packungsbett
abgelassen und als letztes der im Festbett adsorbierte Analyt mit 2 ml Chloroform eluiert.
Diese Probe wurde dann für die GC-MS-Analyse verwendet.
3.2.2.3. GC-MS-Analytik
Tabelle 3.4 fasst die wichtigsten Parameter der GC-MS-Analytik der CKW zusammen. Bei
relativ hohen CKW-Konzentrationen wurde im Split-Betrieb gearbeitet, d.h., dass nur ein Teil
der Probe tatsächlich zur Auftrennung auf die GC-Säule geleitet wurde.
Zur Quantifizierung der CKW kam die Methode des inneren Standards zum Einsatz.
Bei der GC-Analytik verhält sich die Größe der erzeugten Peakfläche (PF) proportional zur
Menge des auf die Säule gegebenen Stoffes i [84, 85, 86].
mi ~ PFi (3.11)















Das Verhältnis der Peakflächen multipliziert mit der Masse des Stoffes j wird ab hier als Y
bezeichnet. Für einen bestimmten Stoff i und einen Standard j kann nun für verschiedene
Einspritzmengen von i der resultierende Faktor Y berechnet werden. Trägt man mi in
Abhängigkeit von Y auf, so erhält man einen Zusammenhang, der zur Quantifizierung genutzt
werden kann. Vorzugsweise verwendet man für unterschiedliche Massenbereiche die
Abhängigkeit, die in einer linearen Beziehung resultiert.
mi = a + bY (3.13)
Das hat den Vorteil, dass bei einer erneut notwendigen Kalibration, z.B. nach einer Eichung
der GC-MS-Kombination und den daraus resultierenden veränderten Geräteparametern, nur
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zwei Punkte (einer, wenn die Gerade durch den Ursprung läuft) bestimmt werden müssen, um
die Geradengleichung zu erhalten.
Zu einer Probe mit einer unbekannten Menge des Stoffes i wird vor der GC-MS-Analyse eine
definierte Menge des Standards (innerer Standard) zugegeben, die im Idealfall ungefähr die
gleiche Peakfläche wie die des Analyten erzeugt. Mit den Messgrößen PFi und PFj kann dann
Y berechnet und über die vorher bestimmte Gleichung nach (3.13) auf mi geschlossen
werden.
Tabelle 3.4: Parameter der GC-MS-Analytik.
GC
HP 5890 II, Split/Splitless-Injektor (manuelle Injektion), Trägergas
Helium 5.0
MS HP MSD 5971






40 °C für 2 min, dann Erhöhung um 10 °C/min bis 250 °C, 250 °C
für 2 min
Split-Betrieb 1 min, Splitfluss 20 ml/min
Probenvolumen 1 ?l
MS-Einstellungen Scan-Modus, Massenbereich 50-300 m/z
Als Standard wurde 1,2,4-Trichlorbenzol eingesetzt. Günstig wäre es gewesen, für jeden zu
quantifizierenden Stoff eine Eichgerade zu erstellen. Aus Ermangelung der Verfügbarkeit der
betreffenden Substanzen wurden die hochchlorierten CKW (mit mehr als 6 Chlor-Atomen im
Molekül) über Hexachlorbutadien als Eichsubstanz vermessen. Für niedriger chlorierte
Substanzen kam Tetrachlorethan zum Einsatz. In Vorversuchen wurde ermittelt, dass bei
gleicher Molekülstruktur und unterschiedlicher Chlorierung bei gleichen Einspritzmengen
Unterschiede bei den Peakflächengrößen auftraten. Das Verhältnis der Flächen von
Material und Methoden 77
Tetrachlorethan im Vergleich zu Hexachlorethan betrug ca. 0,6:1. Dies lag an der
unterschiedlichen Polarität der Substanzen und dem damit verbundenen veränderten
Übergangsverhalten über die unpolare GC-Säule. Daher kam es zur Verwendung von zwei
Eichsubstanzen.
Bei der verwendeten GC-MS-Kombination konnten für Einspritzmengen von 1-10 ?g im
Split- und für 0,05-1 ?g im Splitless-Betrieb ein lineares Verhalten des Detektors festgestellt
werden. Bei der manuellen Injektion lagen die relativen Standardabweichungen der
Peakflächenverhältnisse von Eichsubstanz zu Standard zwischen 2 und 10 %.
Für der Berechnung der CKW-Gehalte im Boden wurde der vorher bestimmte Wassergehalt
vom Gewicht der Probe abgezogen. So war eine Vergleichbarkeit aller Ergebnisse
gewährleistet.
3.2.3. Polarographie
Zur weiteren Charakterisierung von Hexachlorbutadien wurde die Substanz polarographisch
untersucht. Dabei sollten vordergründig die Reduktionspotentiale bestimmt werden.
Vorversuche hatten ergeben, dass erwartungsgemäß (siehe Kapitel 2.2.4) nur im negativen
Spannungsbereich mit Reaktionen zu rechnen war. Die wichtigsten Versuchsparameter sind in
Tabelle 3.5 aufgeführt.
Statt der üblicherweise verwendeten Gleichstrompolarographie wurde die Technik der
differentiellen Pulspolarographie (DPP) [67, 87, 88, 89] angewandt. Sie besitzt zwei
herausragende Vorteile:
- größere Empfindlichkeit (Nachweisgrenze 10-7...10-8 M),
- einfachere Auswertung durch peakförmiges Chromatogramm.
Bei der Normalpulspolarographie wird die Spannung nicht stufenförmig sondern pulsartig
erhöht, synchronisiert mit der Tropfgeschwindigkeit der DME. Am Ende des jeweiligen
Pulses (typischerweise 50 ms) wird der Strom gemessen. Dadurch werden die kapazitiven
Anteile des Stromes minimiert. Das Polarogramm hat ein stufenförmiges Aussehen. Die DPP
unterscheidet sich dazu folgendermaßen: über eine stufenförmig steigende Spannung werden
Spannungpulse (?E = 20...100 mV) gelegt. Die Strommessung erfolgt jeweils kurz vor
Anfang und Ende des Pulses. Messsignal ist die Differenz dieser beiden Messungen. Daraus
resultiert ein peakförmiges Signal. Während die Spannungsänderung nur vom Puls abhängig
ist und gering bleibt, werden bei den Messpunkten des Stromes im Bereich des
Halbstufenpotentials E1/2 die maximalen Änderungen registriert. Daher wird die DPP auch als
1.Ableitung der Gleichstrompolarographie bezeichnet. Das Halbstufenpotential kann mit dem
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Peakmaximum Ep durch folgende Formel berechnet werden.
E1/2 = Ep + ?E/2 (3.14)
Tabelle 3.5: Angaben zur Polarographie von Hexachlorbutadien.
Gerät Metrohm 694 VA Stand + 693 VA Processor
Grundlösung 50 % Dioxan/50 % Wasser, 0,05 M TBABr 1
Elektroden DME 2 vs. Ag/AgCl
Methode DPP: 10 mV/s Vorschub, ?E = 50 mV, Messbereich: -500...-2500 mV
cHCB 1,5· 10-6...2,3· 10-4 M in 20 ml Grundlösung
1 TetraButylAmmoniumBromid
2 Quecksilbertropfenelektrode (Dropping Mercury Electrode)
3.2.4. Impedanzmessungen
Für die Untersuchung des Originalbodens auf seine elektrochemischen Eigenschaften wurde
die elektrochemische Impedanzspektroskopie (EIS) verwendet. Dabei wurden dieselben
Bedingungen ([49], Tabelle 3.6) gewählt, die zu den Ergebnissen führten, die in Abbildung
1.5 gezeigt sind. Der Boden wurde vorher durch eine Soxleth-Extraktion gereinigt, um
eventuelle Störungen durch die CKW zu unterdrücken.
Tabelle 3.6: Angaben zur Impedanzspektroskopie des Originalbodens.
Gerät
Impedanzmesssystem EG+G, Modell 398, Software: Electrochemical
Impedance Software Version 1.26
Aufbau der Zelle
Elektrode, Sand (Schichtdicke = 1 cm), Boden (6 cm), Sand (1 cm),
Elektrode; Sand und Boden mit schwefelsaurem Wasser (pH = 3) gesättigt
Elektroden Material: Edelstahl, Fläche: 13 cm2, Abstand: 8 cm
Betriebsart Potentiostatisch am Ruhepotential, Frequenzgang: 100 kHz...0,1 mHz
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4. Ergebnisse und Diskussion
4.1. Eigenschaften des Bodens
Der Wassergehalt der Bodenfraktion mit der Korngröße < 3 mm, auf die sich auch die
weiteren Aussagen dieses Kapitels beziehen, betrug (bezogen auf die Feuchtmasse) je nach
Bodencharge zwischen 10 und 18 %. Der Glühverlust [90] des bei 105 °C vorgetrockneten
Bodens ordnete sich zwischen 13 und 15 % ein. Ein nach Schmelzaufschluss des Bodens per
AAS festgestellter Eisengehalt lag bei 11,93 g/kg. Huminstoffe und Eisenverbindungen, die
für eine Reduktion von CKW mögliche Reaktionspartner wären, waren also im Boden
vorhanden. Die in Abbildung 4.1 gezeigten Ergebnisse der Impedanzmessung (siehe Kapitel
3.2.4) weisen ebenfalls auf positive elektrische Eigenschaften des Originalbodens hin.
Verglichen mit Abbildung 1.5 ordnet sich die Kurve in den Bereich der Modellböden ein, die
mit Mikroleitern versetzt wurden. Damit durfte erwartet werden, dass ein elektrochemischer
Umsatz im Boden theoretisch möglich ist. Bei hohen Frequenzen tendiert der Imaginäranteil
der Impedanz Z gegen Null.














Abbildung 4.1: Nyquist-Darstellung der Impedanzmessungen von reinem Sand und dem von
den CKW gereinigten Originalboden (vgl. Abbildung 1.5).
Eine mineralogische Analyse einer durch Soxleth-Extraktion von den organischen Substanzen
befreiten Probe erbrachte die in Tabelle 4.1 dargestellten Kornfraktionen. Nach der
Ergebnisse und Diskussion80
makroskopischen Begutachtung handelte es sich um einen graubraunen, kiesig schluffigen
Mittel- bis Grobsand.
Tabelle 4.1: Kornfraktionen des Originalbodens für die Korngröße < 3 mm.
Kornfraktion Bezeichnung [91] Anteil in Masse-%
> 2 mm Grus 31
0,63 ? 2 mm Grobsand 35
0,063 ? 0,63 mm Fein(st)sand, Mittelsand 19
< 0,063 mm Ton/Schluff 15
Für die Fraktionen 0,063-0,63 mm und < 0,063 mm wurde eine röntgendiffraktometrische
Untersuchung durchgeführt. Beide Fraktionen bestanden hauptsächlich aus Quartz (SiO2),
Calcit (CaCO3), Dolomit (CaMg(CO3)2) und einigen Feldspaten (Al-Silikate) wie Albit,
Mikroklin und Orthoklas, wobei letzterer als einziger Eisen enthalten kann. Schichtsilikate
wie Chlorit oder Muskovit/Illit sind nur sehr schwach nachweisbar, eine Beobachtung
quellfähiger und damit vielleicht zu Reaktionen fähiger Anteile fand nicht statt.
Aus geologischer Sicht ist die Existenz von Mineralien, die als Mikroleiter angesehen werden
können, fragwürdig.
Der oben erwähnte relativ hohe Eisengehalt wird daher Eisen(hydr)oxiden zugeschrieben, die
als Filme im Boden vorhanden sein könnten. Möglicherweise wurden auch Teile der
Feinkornfraktion, die Eisen enthalten, durch die vorgeschaltete Extraktion aus der
Bodenprobe entfernt.
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4.2. Charakterisierung der im Boden vorhandenen CKW
4.2.1. GC-MS-Untersuchungen
Abbildung 4.2 zeigt ein typisches Gaschromatogramm eines Chloroform-Extraktes einer nicht
sanierten Bodenprobe. Die Hauptkomponenten, bezeichnet als CKW 1-8, sind über die
Retentionszeit tR (x-Achse) definiert und in Tabelle 4.2 aufgeführt.
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Abbildung 4.2: Gaschromatogramm des Extraktes des kontaminierten Originalbodens, IS:
Innerer Standard, weitere Beschriftung siehe Tabelle 4.2, Einheit der Zeitachse: [min].
Die qualitative Analyse der CKW erfolgte über die Massenspektren. Fehlende
Literaturspektren erschwerten die Auswertung. Sehr hilfreich bei der Strukturaufklärung war
die sogenannte Isotopenanalyse [92]. Da Chlor zwei stabile Isotope mit ausreichender
Häufigkeit besitzt (35Cl: 75,8 %, 37Cl: 24,2 %), treten auch beide im Massenspektrum als Peak
auf. Erkennbar ist dieser Effekt schon für ein Cl-Atom im Molekül. Ein Gegenbeispiel ist
Kohlenstoff: 12C: 98,9 %, 13C: 1,1 %. Hier ist erst bei sehr hohen Massen mit erkennbaren
Isotopenmustern zu rechnen.
Bei einem Molekül, das mehrere Cl-Atome beinhaltet, kann es in Abhängigkeit von der
Anzahl der Kombinationsmöglichkeiten zu einer Aufspaltung der Signale im
Massenspektrum kommen. So gibt es z.B. für ein mit 2 Cl-Atomen versehenes Molekül die
folgenden Varianten:











35Cl37Cl; m = 72 u
37Cl35Cl; m = 72 u
37Cl37Cl; m = 74 u
Aufgrund drei möglicher Massen werden drei Signale im Spektrum entstehen. Mit
Berücksichtigung der Isotopenhäufigkeit können die Intensitätsunterschiede berechnet werden
[92]. Dies ergibt für ein Cl2-Muster folgende Werte [93]: m/z = 70: 100 %, m/z = 72: 64 %,
m/z = 74: 10 %.
Bei höher chlorierten Stoffen kann es dazu kommen, dass der Peak der nominellen Masse
(mn), der jeweils mit den leichtesten Isotopen berechnet wird (Beispiel oben: m/z = 70), nicht
Tabelle 4.2: Stoffstrukturen und Gehalte im Boden (Kornfraktion < 3mm) für die CKW 1-8.
Die Gehaltsangaben und der dazugehörige Mittelwert beziehen sich auf alle im Verlauf dieser
Arbeit durchgeführten Analysen des Originalbodens. tR: Retentionszeit im

















260,8 (258) 0,5-2,8 1,1





















333,7 (330) 0,8-2,5 1,4
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dem Peak mit der größten Intensität im Aufspaltungsmuster entspricht. Im Spektrum des
CKW 1 (Abbildung 4.3) ist dies zu erkennen. Dieser Stoff konnte durch einen Vergleich mit
einem Literaturspektrum [94] eindeutig als Hexachlorbutadien identifiziert werden. In
Abbildung 4.4 sind die Isotopenmuster mit 4 (um m/z = 190), 5 (225) und 6 (260) Cl-Atomen
zu erkennen [93]. Dabei handelt es sich um folgende Molekülfragmente, die jeweils durch den
Verlust eines Cl-Atoms vom Molekülion entstehen:
[C4Cl6] + : m/z = 258, Molekülion,
[C4Cl5] + : m/z = 223,
[C4Cl4] +  : m/z = 188.
Der Peak mit der Massenzahl mn+2 hat im Isotopenmuster die größte Intensität.





























Abbildung 4.3: Massenspektrum CKW 1, tR = 11,44 min.
























184 207 268233221 251
Abbildung 4.4: Ausschnitt aus Abbildung 4.3 für m/z = 184-270.
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Das Massenspektrum für CKW 2 (Abbildung 4.5) zeigt ein Isotopenmuster für 6 Cl-Atome
bei m/z = mn = 260. Im Vergleich zu CKW 1 sind noch 2 H-Atome zusätzlich im Molekül
vorhanden. Mit großer Wahrscheinlichkeit handelt es sich deswegen um Hexachlorbuten. Die
gleiche Aussage gilt für das Massenspektrum von CKW 3  (Abbildung 4.6). Da aber
unterschiedliche Basispeaks (Peak mit der größten Intensität im gesamten Spektrum)
vorliegen (CKW 2: m/z = 179, CKW 3: m/z = 227), muss es sich um Isomere von
Hexachlorbuten handeln. Möglich wäre die Präsenz einer verzweigten Iso-Form und eines
unverzweigten Moleküls. Da sich die Aufspaltungsmuster von CKW 1 und 3 sehr ähnlich
sind, handelt es sich bei CKW 3 wohl um die unverzweigte Form. Nimmt man bei CKW 2 als
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Abbildung 4.5: Massenspektrum CKW 2, tR = 12,65 min.
























Abbildung 4.6: Massenspektrum CKW 3, tR = 13,03 min.
Ergebnisse und Diskussion 85
Grundgerüst 2-Methyl-propan an, so könnte durch einen Bindungsbruch am zentralen C-
Atom das resonanzstabilisierte Fragment 177 (C3HCl4+) entstehen. Abbildung 4.7 verdeutlicht
diese Reaktion. Vom Molekülion wird ein CHCl2-Radikal abgespalten, welches mangels
Ladung nicht registriert und daher im Massenspektrum nicht mit der gleichen Intensität wie






















Abbildung 4.7: Entstehung des Molekülfragmentes 177 aus dem Molekülion 260.
Bei den Spektren der CKW 4 und 5 (Abbildung 4.8 und Abbildung 4.9) ist die Interpretation
der Summenformel nicht so eindeutig wie vorher. Dominierend sind in beiden Fällen die
Fragmente 83 (CHCl2+) und 143 (C3H2Cl3+), die zusammengefügt Pentachlorbutan (mn = 226)
ergeben würden. Das Isotopenmuster für ein Molekül mit fünf Cl-Atomen um m/z = 228 ist in
Abbildung 4.8 und auch nach Vergrößerung (hier nicht gezeigt) des entsprechenden Bereiches
von Abbildung 4.9 gut zu erkennen. Pentachlorbuten besitzt aber einen niedrigeren
Siedepunkt als Hexachlorbuten (Tabelle 4.3) und es ist daher unwahrscheinlich, dass der
niedriger chlorierte Stoff bei der gaschromatographischen Trennung später übergeht.
Tabelle 4.3: Siedepunkte ausgewählter
Penta- und Hexachlorbutene [95, 96].
Substanz Siedepunkt [°C]
1,1,1,4,4-Pentachlorbuten-(2) 78,5-80 (11 Torr)
2H,3H-Hexachlorbuten-(1) 100-101 (11 Torr)
2H,4H-Hexachlorbuten-(1) 104 (10 Torr)
1H,4H-Hexachlorbuten-(1) 90-92 (11 Torr)
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Abbildung 4.8: Massenspektrum CKW 4, tR = 13,46 min.























Abbildung 4.9: Massenspektrum CKW 5, tR = 13,93 min.
Legt man den bis jetzt bestimmten Summenformeln der CKW 1-3 eine Systematik zu Grunde,
so wäre eine Reihenfolge Butadien (CKW 1), Buten (CKW 2+3), Butan (CKW 4+5)
vorstellbar. Durch Addition von HCl (mn = 36) zu Pentachlorbuten entsteht Hexachlorbutan.
Ein Verlust von HCl ist bei der Bindung von H- und Cl-Atom an benachbarten C-Atomen
unter Ausbildung einer C-C-Doppelbindung möglich [93].
CKW 6 war wieder etwas eindeutiger zu identifizieren. Abbildung 4.10 zeigt das komplette
Spektrum, Abbildung 4.11 einen Ausschnitt davon im hohen Massenbereich. Sechs Cl-Atome
sind im Fragment 259 (C4HCl6+) enthalten. Durch Addition eines Cl-Atoms kommt man auf
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einen Wert von 294, welcher ebenfalls in Verbindung mit einem Isotopenmuster gut zu
erkennen ist. Es liegt Heptachlorbuten vor.
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Abbildung 4.10: Massenspektrum CKW 6, tR = 15,29 min.

































Abbildung 4.11: Ausschnitt aus Abbildung 4.10 für m/z = 255-300.
Diese Formel wird auch für CKW 7 angenommen. Dafür spricht die bisherige Systematik der
nachgewiesenen Stoffe und der geringe Unterschied bei tR der CKW 6 und 7. Die
dominierende Zerfallsreihe im Spektrum (Abbildung 4.12) läuft über die Massenzahlen 213,
178, 143 und 83 ab (Tabelle 4.4). Durch Summieren des größten und des kleinsten
Fragmentes dieser Serie wird die mit CKW 6 identische Masse von 294 erhalten. Eine
ähnliche Interpretation lässt auch die Auswertung des Spektrums für CKW 8 zu (Abbildung
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4.13). Das größte Fragment, das mit einer Anzahl von 6 Cl-Atomen verbunden werden kann,
ist 247. Möglich wäre hier die Zerfallsreihe 247, 212, 177, 83. Die Addition von 247 und 83
ergibt 330. Dies entspricht der nominellen Masse von Octachlorbutan. Die Möglichkeit der
Entstehung solcher hochchlorierten Substanzen bei thermischen Chlorierungen ist bekannt
[57].























Abbildung 4.12: Massenspektrum CKW 7, tR = 15,72 min.
Tabelle 4.4: Zerfallsreihe im
Massenspektrum zu  CKW 7,
vgl. Abbildung 4.12.
Als gesichert werden die vorgestellten Stoffstrukturen bzw. Summenformeln für die CKW 1-
3 und 6 betrachtet. Die Strukturen der übrigen CKW müssten bei Bedarf mit weiteren
Untersuchungsmethoden konkretisiert werden. Eine genauere Interpretation wäre z.B. mit der
Methode der chemischen Ionisation bei der Massenspektrometrie möglich. Dabei bleiben die
Moleküle aufgrund geringerer Energien als bei der angewandten Elektronenstoß-Ionisation
weitestgehend unzerstört. Die Folge ist eine größere Intensität des Molekülionenpeaks. Mit
Blick auf den Zweck dieser Arbeit wurde aber davon abgesehen. Der Charakter der
m/z Fragment Massenverlust Verlustfragment
213 C3H2Cl5+ - -
178 C3H2Cl4+? 35 Cl
143 C3H2Cl3+ 35 Cl
83 CHCl2+ 60 C2HCl
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Kontamination ist mit der verwendeten Analysenmethode ausreichend festgestellt worden.
Eine quantitative Analyse war so ebenfalls möglich. Diese war für die Aufgabenstellung, die
Dokumentation des Abbaus der Stoffe mittels der elektrochemischen Sanierung, erforderlich.
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Abbildung 4.13: Massenspektrum CKW 8, tR = 18,52 min.
4.2.2. Polarographie
Bei den polarographischen Untersuchungen von HCB wurden drei Halbstufenpotentiale
festgestellt: 1. -1,24 V, 2. -1,49 V, 3. ?2,06 V. Das Auftreten der Peaks im Chromatogramm
war konzentrationsabhängig. Schon bei relativ niedrigen Werten war der Peak bei ?2,06 V zu
erkennen, bei steigender Konzentration wurde dann zuerst der Peak bei -1,24 V und darauf
folgend bei ?1,49 V sichtbar. Tabelle 4.5 zeigt anhand der aufgezeichneten Ströme die
Entwicklung der Chromatogramme bei ansteigender Konzentration von HCB.
Im Vergleich mit Hexachlorethan (siehe Kapitel 2.2.4) ist HCB schwerer zu reduzieren. Da
bei kathodischer Polarisierung die erste und zweite Reduktionsstufe erst bei steigenden
Konzentrationen auftreten, ist zu erwarten, dass auch die Tendenz zur mehrstufigen
Dechlorierung im Boden erst mit hohen HCB-Gehalten ansteigt.
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Tabelle 4.5: Entwicklung der Peaks bei der Polarographie (DPP) von HCB. Eine Messung mit




Einen ersten Aufschluss über eventuell stattfindende Abbaureaktionen sollte die Chlorid-
Konzentration des durch die Zellen geleiteten Wassers ergeben. Sie ist kumulativ für alle drei
Experimente der Versuchsreihe A in Abbildung 4.14 angegeben.
Deutlich ist zu erkennen, dass nach dem Anlegen des elektrischen Feldes die Chlorid-
Konzentration im Abwasser des Gleichstrom-Experimentes am höchsten anstieg. Im analogen
Versuchsaufbau mit Wechselpolarisation konnte im gleichen Versuchszeitraum nur ungefähr
ein Drittel der Menge an freiem Chlorid im Vergleich zu Exp.1 nachgewiesen werden. Beim
Blindversuch waren nach der Ausspülung des natürlichen Chlorid-Gehaltes des Bodens bis
zum Start nur noch geringfügige Mengen nachzuweisen. Im Endeffekt kam es zu keiner
weiteren Bildung von Chlorid bei diesem Versuch.
c HCB [mol/l] I bei ?2,06 V [?A] I bei ?-1,24 V [?A] I bei ?1,49 V [?A]
1,5· 10-6 1,01 - -
3· 10-6 1,5 - -
4,5· 10-6 1,99 0,025 -
6· 10-6 6,85 0,033 -
1,2· 10-5 7,3 0,06 -
3· 10-5 7,7 0,14 -
6· 10-5 8,1 0,28 0,15
1,2· 10-4 8,9 0,5 0,3
2,4· 10-4 8,5 1,01 0,5
























Abbildung 4.14: Kumulativer Chlorid-Gehalt des Eluates von Exp.1 (Gleichstrom), 2
(Wechselpolarisation) und 3 (kein Strom). An der Zeitachse sind Ein- (Start) und Ausschalten






















Abbildung 4.15: Differentielle Chlorid-Konzentrationen der Eluatproben der Exp. der
Versuchsreihe A, Legende siehe Abbildung 4.14.
Zu welchem Zeitpunkt die größte Menge an Chlorid entstanden war, zeigt Abbildung 4.15. In
ihr sind die Konzentrationen der einzelnen Proben aufgezeichnet. Bei Exp.1 ist nach ca. 6
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Tagen Strombetrieb das Maximum zu erkennen. Diese Probe wies auch die höchsten AOX-
(154 mg/l) und DOC-Werte (673 mg/l) auf. Insgesamt betrachtet sollten diese Werte als ein
deutlicher Hinweis auf eine im Boden induzierte Reaktion oder Reaktionskette sein, die durch
das Anlegen des Gleichstromfeldes in der ersten Phase des Experimentes stattgefunden hat.
Entsprechend der in Abbildung 4.15 dargestellten Konzentrationen verhalten sich die
Leitfähigkeitswerte der einzelnen Eluatproben (Abbildung 4.16). Die erhöhte Ionenfracht
verursacht zum gleichen Zeitpunkt die höchsten Leitfähigkeiten mit Werten um 10 mS/cm.
Entsprechend der fallenden Chlorid-Mengen sinken auch die Werte für ? ab. Nur leicht erhöht
























Abbildung 4.16: Leitfähigkeitswerte der Eluatproben der Exp. der Versuchsreihe A, Legende
siehe Abbildung 4.14.
Die pH-Werte der Eluatproben sind in Abbildung 4.17 dargestellt. Da das Wasser bei Exp.1
von Kathode zu Anode läuft, liegen die Werte im sauren Bereich. Aufgrund der
Wechselpolarisation sind die gemessenen Werte von Exp.2 etwas höher. Da sich die pH-
Werte bei diesem Experiment zwischen pH 3 und 4 bewegen, zeigt sich, dass die saure Front
mobiler als die alkalische eingeschätzt werden muss (vgl. Kapitel 1.4.2). Bei der Schaltung
der unteren Elektrode als Kathode wird nicht ausreichend Hydroxid gebildet, um die saure
Zone zu neutralisieren oder sogar einen alkalischen pH-Wert im Eluat zu verursachen.


















Abbildung 4.17: pH-Werte der Eluatproben der Exp. der Versuchsreihe A, Legende siehe
Abbildung 4.14.
Nach Ende der Experimente wurde der Bodenkörper in je fünf Schichten aufgeteilt. Der
summierte Gehalt für die CKW 1-8 der drei mittleren Schichten ist in Abbildung 4.18
aufgezeichnet. Die nach dem Versuch ermittelte Konzentration c ist auf die
Ausgangskonzentration c0 normiert worden. Bei Exp.1 ist die Abnahme der CKW am
größten. Bis auf CKW 1 und 6 sind alle Stoffe nur noch mit einem Restgehalt von 25 % oder
weniger im Vergleich zur Ausgangssituation vorhanden. Die Summe aller CKW betrachtend
waren noch folgende Mengen am Ende vorhanden: Exp.1 25 %, Exp.2 69 % und Exp.3
121 %. Der vermeintliche Anstieg des Gehaltes in Exp.3 hat seinen Grund in dem hohen
Anteil von CKW 5 am Gesamtgehalt. Er hatte bei der für diese Versuchsreihe verwendeten
Bodencharge eine sehr hohe Ausgangskonzentration, die ca. 40 mal höher als die der anderen
Stoffe war. Für die aus den GC-MS-Analysen erhaltenen Ergebnisse kann ein Fehler von
± 10 % angenommen werden. Für hohe Werte werden die absoluten Fehlergrenzen daher
größer. Wenn CKW 5 aus der obigen prozentualen Betrachtungsweise ausgeklammert wird,
so ergeben sich folgende Werte: Exp.1 20 %, Exp.2 45 % und Exp.3 95 %. Dies zeigt, dass
innerhalb der Fehlergrenzen beim Blindversuch kein Abbau der CKW erfolgte.
In den Sandschichten an den Elektroden aller drei Versuche konnten keine CKW
nachgewiesen werden.
Abbildung 4.19a vergleicht die Gaschromatogramme der Bodenproben vor und nach der
















Abbildung 4.18: Auf die Ausgangskonzentration c0 normierten Gehalte der CKW 1-8 in den
drei mittleren Bodenschichten der Experimente der Versuchsreihe A, Legende siehe
Abbildung 4.14.
dadurch resultierenden vergleichbaren Peakhöhe lassen sie sich auch quantitativ gut
miteinander vergleichen. Die Abnahme in der Konzentration der einzelnen CKW ist an den
verminderten Peakhöhen zu erkennen. Des weiteren wurden im Retentionszeitbereich
zwischen 9 und 11 min einige CKW detektiert, die ein bzw. zwei Chlor-Atome weniger im
Molekül als die Hauptkomponenten enthalten. Sie waren vor dem Sanierungsexperiment zum
Teil nur in Spuren nachzuweisen. In Abbildung 4.19b ist der betreffende Bereich dargestellt.
Aufgrund der langen Extraktionszeit (3 h) der Proben, auch der Nullproben, bei der
Aufarbeitung zur GC-MS-Analyse wird ausgeschlossen, dass die betreffenden Stoffe
ursprünglich schon in den nach dem Experiment nachgewiesenen Konzentrationen im Boden
vorhanden waren und erst durch die elektrochemische Behandlung freigesetzt wurden, z.B.
wegen einer durch das elektrische Feld verursachten Temperaturerhöhung. Die Analyse der
Massenspektren (siehe Kapitel 6.2: Anhang) erbrachte die in Tabelle 4.6 angegebenen
Summenformeln. Diese Substanzen könnten durch die in den Kapiteln 2.2.1 und 2.2.4
beschriebenen Reaktionen aus sechs der acht ursprünglichen Kontaminanten auf direktem
Weg entstanden sein und stellen daher potentielle Abbauprodukte (AP) dar. Abbildung 4.20
zeigt die möglichen Reaktionswege. Passend zum bis jetzt entstandenen Bild wurden bei den
Exp.2 und 3 keine nennenswerten Änderungen bei den Konzentrationen der AP ermittelt
(siehe Tabelle 4.6).
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Abbildung 4.19: Vergleich der Chromatogramme von elektrochemisch behandelter Probe und
Originalboden. Für eine bessere Darstellung sind die Graphen zueinander vertikal versetzt
dargestellt. Jeweils oben ist das Chromatogramm der sanierten Probe abgebildet, a:
komplettes Chromatogramm. Für die Beschriftung der CKW-Peaks siehe Abbildung 4.2 und
Tabelle 4.2 (IS: Innerer Standard). b: Ausschnitt aus a für tR = 9...11,5 min mit potentiellen
Abbauprodukten AP, bezeichnet mit den umrandeten Zahlen, siehe auch Tabelle 4.6. Die
Peaks mit tR = 9,62 min, 9,69 min und 9,85 min haben die gleiche Summenformel wie AP1
und 2. Sie wurden hier und im weiteren Verlauf der Auswertung nicht berücksichtigt, da ihr
Auftreten nur vereinzelt war. Wegen einer leichten zeitlichen Verzögerung beim Start der
Messung sind die Retentionszeiten der elektrochemisch behandelten Probe im Vergleich zum











Tabelle 4.6: Daten zu den als potentielle Abbauprodukte (AP) analysierten Stoffe. Die Gehaltsangaben beziehen sich auf die jeweilige Summe der




















1 9,32 0 2,13 0 0
2 10,24
C4H2Cl4 191,8 Tetrachlorbutadien
0,17 0,74 0,20 0,12
3 10,32 0,09 0,42 0,10 0,12
4 11,00
C4HCl5 226,3 Pentachlorbutadien
0,46 2,09 0,47 0,48
5 11,44 C4H3Cl5 228,3 Pentachlorbuten 0 0,56 0,20 0,17
















Abbildung 4.20: Mögliche Abbaumechanismen mit nachgewiesenen CKW.
Mögliche Reaktionsmechanismen sind die Eliminierung (vgl. Abbildung 2.1), die Dihalo-
Eliminierung und der reduktive Abbau (vgl. Abbildung 2.4).
Weitere AP könnten noch im Eluat vorhanden sein. Bei zunehmender Abspaltung von Chlor
werden die CKW polarer und somit steigt die Wasserlöslichkeit. Außerdem weisen die hohen
DOC- und AOX-Werte der Probe des höchsten Chlorid-Gehaltes von Exp.1 darauf hin. Diese
Probe (und die entsprechenden der Exp. 2 und 3) wurden mittels Festphasenextraktion
aufgearbeitet. Es konnte aber nur ein geringer Gehalt (im Bereich ?g/l) eines Trichlorbutan-
Isomeren (tR = 5,23 min, MS siehe Abbildung 6.6) bei Exp.1 nachgewiesen werden. Sein
Auftreten im Gegensatz zu Exp. 2 und 3 sollte wegen der geringen Konzentration nur als
Bestätigung der bis jetzt getroffenen Aussagen betrachtet werden.
Durch eine zunehmende Dechlorierung steigt der Dampfdruck der CKW (vgl. Tabelle 4.7)
und damit auch die Flüchtigkeit. Stoffe mit 3 oder weniger Chloratomen im Molekül sind
daher mit den verwendeten Analysenmethoden schwer nachzuweisen. Eine weitere
Aufklärung kann über eine Gasanalytik erfolgen. Sie wurde bei einem der Großversuche
(siehe Kapitel 4.4.1) durchgeführt.
Tabelle 4.7: Dampfdrücke einiger
chlorierter Ethane [55].
Substanz Dampfdruck [Pa]
Hexachlorethan 2,9· 102 (20 °C)
1,1,2,2-Tetrachlorethan 1,87· 103 (20 °C)
1,1,1-Trichlorethan 1,33· 104 (20 °C)
1,1-Dichlorethan 3,06· 104 (25 °C)
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Die geringen Konzentrationen der beschriebenen AP können nicht vollständig den
Mengenverlust der CKW 1-8 bei Exp.1 deuten. Über die Erfassung aller relevanten Werte
kann eine Bilanz gezogen werden. Dazu gehören:
- in den CKW 1-8 und AP 1-5 enthaltenes Chlor,
- im Boden vorliegendes freies Chlorid,
- im Abwasser gelöstes, freies Chlorid.
Tabelle 4.8 bilanziert diese Werte für Exp.1. Rund 58 % Verlust ist zur Summe aller Chlorid-
Gehalte zu verzeichnen. Und nur 8,2 % (903 mg) sind als potentielle Abbauprodukte nach
Ende des Experimentes im Vergleich zum Anfangswert (10.905 mg) vorhanden.
Tabelle 4.8: Chlor-Bilanz von Exp.1, alle Angaben (bis auf letzte Spalte) in [mg]. Zur
Umrechnung von den absoluten Gehalten der CKW/AP zum Chlorid-Gehalt wurden die in
Tabelle 4.2 und Tabelle 4.6 angegebenen Molmassen verwendet. Für die freien Chlorid-Werte
wurden die gemessenen Konzentrationen auf die Gesamtmasse bzw. -volumen umgerechnet.
Änderung
Form Start Ende absolut in [%]
CKW 1-8 10.742 2.687 -8.055 -75
AP 1-5 132 903 +771 +584Boden
frei 31 16 -15 -48
Wasser frei - 976 - -
Summe - 10.905 4.582 -6.323 -58
Für den Verbleib des nicht mehr nachweisbaren Chlorides existieren folgende Möglichkeiten.
- Es entstehen durch weitere Abspaltungsreaktionen noch niedriger chlorierte
Kohlenwasserstoffe, die sich aufgrund ihres hohen Dampfdruckes verflüchtigen und
mit den verwendeten Analysenmethoden nicht mehr nachgewiesen werden können.
- Chlorid wird an der Anode oxidiert und entweicht als gasförmiges Chlor. Tatsächlich
konnte in einem Versuch (Exp.7, siehe Kapitel 4.3.2) Chlor im Abwasser qualitativ
nachgewiesen werden.
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Auch die Betrachtung der Werte für die Stromausbeute (berechnet nach Gleichung (3.5)) und
Ladungsmenge in Abbildung 4.21 bestätigt das bessere Ergebnis von Exp.1 im Vergleich zu
Exp.2. Während beim Gleichstromexperiment ungefähr die Hälfte der Ladungsmenge von
Exp.2 floss, war die Stromausbeute mit 3,8 % im Gegensatz zu 0,7 % zum Zeitpunkt des




























Abbildung 4.21: Stromausbeute ? (Strab.), berechnet nach (3.5) und Ladungsmenge Q der
Exp.1 und 2.
Insgesamt lässt sich feststellen, dass die Applikation eines Gleichstromfeldes auf den
Bodenkörper zu einer besseren Sanierungsleistung führt als eine Wechselpolarisation. Der
Nachweis von Chlorid im Abwasser kann quasi als ?online?-Messgröße für den Abbau der
CKW herangezogen werden.
Folgende Gründe scheinen für die Verwendung von Gleichstrom zu sprechen:
Eliminierungsreaktionen unter dem Einfluss von Basen (hier: Hydroxid) sind möglich. Ein
ständiger Wechsel der Stromrichtung verhindert einen ausreichenden Transport der durch
Wasser-Elektrolyse erzeugten Hydroxid-Ionen in den Bodenkörper. Bei der Annahme von
reduktiven Abbaureaktionen kann es ungünstig sein, dass es durch die ständige Änderung der
Stromrichtung zu einer wiederholten Umpolung der elektrochemischen Doppelschicht an der
Mikroleiteroberfläche kommt. Der Anteil des Faraday-Stroms wird durch das ständige Auf-
und Entladen der ?Kondensatoren? so klein, dass er für das Induzieren einer
elektrochemischen Reaktion zu niedrig wird.
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In Exp.4 wurde analog zu den Bedingungen von Exp.1 mit einer zusätzlichen
Probenahmestelle 2 cm oberhalb der unteren Elektrode (seitlich am Zellkörper) versucht,
Aufklärung über die in der Zelle entstehenden pH-Werte zu erlangen. Da bei der Schaltung
der unteren Elektrode als Anode erwartungsgemäß ein niedriger pH-Wert im Abwasser
entsteht (Exp.1+2, siehe Abbildung 4.17) wurde in Exp.4 die Stromrichtung zuerst
umgekehrt. Schon nach 20 h Strombetrieb wurde im Abwasser ein pH von 11 gemessen, der
sich bei der bestehenden Schaltung im weiteren Versuchsverlauf nicht änderte. Die Proben,
die gleichzeitig seitlich über der Kathode genommen wurden, wiesen alle einen pH-Wert um



































Abbildung 4.22: pH-Werte und kumulativer Chlorid-Gehalt des Eluates von Exp.4. Die
Änderung der Stromrichtung bei t = 5 d ist am fast senkrechten Abfall des pH-Wertes zu
erkennen.
Dass die Fließrichtung des Wassers diesen Effekt nicht verfälscht, zeigt sich daran, dass im
Eluat, das die Kathode passiert hat, kein zusätzliches Chlorid nachzuweisen war. In den
Proben, die über der Kathode genommen wurden, war dies aber der Fall. Dass bedeutet, dass
die Migration von Chlorid und damit auch von den an der Kathode entstehenden Hydroxid-
Ionen in Richtung der Anode nicht entscheidend durch den entgegengesetzten Wasserfluss
gehindert wird. Erst nach der Umpolung der Elektroden war auch Chlorid im Abwasser
vorhanden. Schon 6 Stunden nach der Änderung der Stromrichtung war der pH von 11,5 auf
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5,4 abgesunken. Abbildung 4.22 fasst die erhaltenen pH-Werte und Chlorid-Konzentrationen
zusammen.
4.3.2. Versuchsreihe B
Aufgrund der Ergebnisse der Versuchsreihe A wurde für die folgenden Experimente
Gleichstrom verwendet. Da mit den bei Exp.1 verwendeten Parametern ein erfolgreicher
Abbau der CKW nachzuweisen war, stellte sich anschließend die Frage nach dem Ort der
Reaktion. Der in Kapitel 3.2.1.1 beschriebene geschichtete Versuchsaufbau sollte mögliche














Abbildung 4.23: Auf die Ausgangskonzentrationen c0 normierten Gehalte der CKW 1-8 bei
Versuchsende der Exp. der Versuchsreihe B.
Bei den GC-MS-Analysen nach Versuchsende der Exp. der Versuchsreihe B konnten in den
Sandschichten ausnahmslos keine signifikanten CKW-Konzentrationen festgestellt werden.
Geringe Spuren-Konzentrationen waren auf die nicht saubere Trennung zwischen Sand- und
Bodenschichten beim Ausbau zurückzuführen. Ein Transport durch Migration, Osmose oder
Konvektion infolge der Wasserströmung hat also mit hoher Wahrscheinlichkeit nicht
stattgefunden. Trotzdem kam es in allen Bodenschichten zu einem Konzentrationsverlust der
CKW. Abbildung 4.23 zeigt die auf die Anfangskonzentrationen normierten Gehalte der
CKW 1-8 bei Versuchsende der Exp.5-7. Exp.7 zeigte in dieser Versuchsreihe die beste
Abbauleistung.
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Dies zeigt auch ein Blick auf den prozentualen Gesamtgehalt aller CKW im Vergleich zur
Ausgangslage: Exp.5 20 % (ohne CKW 5: 15 %), Exp.6 21 % (20 %), Exp.7 15 % (9 %).
Auch konnten die in Kapitel 4.3.1 postulierten AP wieder in erhöhter Konzentration
festgestellt werden. (Tabelle 4.9).
Tabelle 4.9: Kumulativer Gehalt der AP 1-5 der Versuchsreihe B in [mg/kg]. Die rechte
Spalte zeigt den Anteil der AP an der Summe aller Chlor-Gehalte am Ende der Exp. (vgl.
Tabelle 4.8).
Exp. Start Ende Anteil an ? (ClEnde) [%]
5 0,102 0,605 13,2
6 0,077 0,513 11,4
7 0,078 0,329 6,3
Die prozentualen Anteile der AP am Gesamtchloridgehalt können natürlich nicht die hohen
Abbauraten bei diesen Versuchen erklären. Der Hauptanteil wurde als freies Chlorid im Eluat
gefunden. Abbildung 4.24 zeigt den kumulativen Chlorid-Gehalt des Abwassers.
Nach ca. 5 Tagen Strombetrieb kam es zu einem steilen Anstieg der Chlorid-Konzentrationen
im Eluat aller Versuche. Da vergleichbare Bedingungen im Ansatz (ca. 100 g Einwaage
Bodenmaterial bei allen drei Versuchen) vorliegen, unterstützt auch diese Grafik das
herausragende Ergebnis von Exp.7. Der erhöhte Chlorid-Gehalt im Vergleich zu Exp.5 und 6
kann eine Erklärung für den geringen Anteil an Abbauprodukten bei Exp.7 (vgl. Tabelle 4.9)
sein. Zusätzlich konnte, wie schon bei der Auswertung von Versuchsreihe A erwähnt, mittels
KI-Papier freies Chlor im Abwasser nachgewiesen werden.
Im Vergleich zu Exp.1 (Abbildung 4.14) haben die Kurven scheinbar einen unterschiedlichen
Verlauf. Dies hat seine Ursache in der kleineren Zeitachse der Abbildung 4.24. Der
Wendepunkt der Kurve liegt aber auch bei Exp.1 bei t = 5 d nach Einschalten des Stromes.
Eine Auftragung der differentiellen Chlorid-Konzentrationen der Exp.5-7 gemäß Abbildung
4.15 würde wie für die Werte von Exp.1 ein entsprechendes Bild ergeben.
Warum ist aber nun die Abbauleistung bei Exp.7 noch besser als die der Exp. 5 und 6? Dies
lag an der Verwendung von Platin als Anode bei diesem Versuchsaufbau. Wurde Bau- oder
Edelstahl als Anodenmaterial gewählt, so kam es zu deutlich sichtbaren
Korrosionserscheinungen an den Elektroden.
























Start 6+7 Start 5
Abbildung 4.24: Kumulativer Chlorid-Gehalt des Eluates der Exp. der Versuchsreihe B. An
der Zeitachse sind die unterschiedlichen Zeitpunkte des Einschaltens des elektrischen Stromes
(Start) markiert.
Durch die Wanderung des in Lösung gegangenen Eisens, das Aufeinandertreffen mit der an
der Kathode entstandenen alkalischen Front und der Ausfällung als Eisen(hydr)oxid entsteht
ein Widerstand in der Bodenmatrix, der den Wert des effektiven elektrischen Feldes absinken
lässt. Dieser Effekt schien hier aber geringe Auswirkungen zu haben (vgl. Abbauraten). Er
wird aber ersichtlich an den im Eluat gemessenen pH-Werten, die in Abbildung 4.25 gezeigt
sind. Während sich entsprechend des gewählten Aufbaus (Anode unten) der pH-Wert im
sauren Bereich befand, so brach zu Ende von Exp.7 die alkalische Front bis zur Anode durch
und es wurden sprunghaft Werte um pH 14 ermittelt. Dies hätte bei einer im Boden
entstandenen festen Hydroxid-Schicht nicht geschehen können.
Bei der Versuchsreihe A wurde nach Abschalten des Stromes weiterhin Wasser durch die
Zellen geleitet, um freies Chlorid aus dem Boden auszuspülen. Dies führte zur
Neutralisierung des Bodens. Bei den Exp.6 und 7 wurden Strom und Bewässerung
gleichzeitig beendet. Die gemessenen und in Abbildung 4.26 gezeigten Boden-pH-Werte
bestätigen die anhand der pH-Werte des Eluates getroffenen Aussage. Während beim Exp.6 in
Richtung der Anode der pH-Wert in den Neutralbereich abfiel, blieb dieser bei Exp.7 über die
gesamte Zellenlänge im alkalischen Bereich, übrigens unabhängig von Sand- oder
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Abbildung 4.26: Boden-pH-Werte der Exp.6 und 7 nach Versuchsende.
So scheint ein hoher pH-Wert den Abbau der betreffenden CKW zu unterstützen. Dies würde
für Eliminierungsreaktionen (siehe Kapitel 2.2.1) sprechen, die durch einen basischen Angriff
eingeleitet werden. Vorteilhaft für die Ausbreitung der alkalischen Front war sicherlich die
Fließrichtung des Wassers von der Kathode zur Anode.
Die Stromausbeuten (Tabelle 4.10) zum Ende der Experimente sind im Vergleich mit Exp.1
und 2 höher. Verantwortlich dafür waren die kürzeren Versuchslaufzeiten und die Tatsache,
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dass der Großteil des Chlorides nach ca. 1 Woche freigesetzt wurde. Dies wird schon in
Abbildung 4.24 ersichtlich.
Tabelle 4.10: Ladungsmengen und
Stromausbeuten (bezogen auf die
Summe von nach den Versuchen
im Boden festgestellten und im
Eluat gemessenem freiem Chlorid)
der Versuchsreihe B.
Die Auftragung der differentiellen Stromausbeute in Abhängigkeit von der Zeit in Abbildung
4.27 zeigt, dass mit dem höchsten Chlorid-Gehalt im Abwasser eine weit über 100 % liegende
Stromausbeute erreicht wird.
In der Abbildung 4.27 ist auch zu sehen, dass trotz unterschiedlicher Anfangszeiten der Exp. 5
bzw. 6 und 7 die differentielle Stromausbeute zum gleichen Zeitpunkt (t = 6 d) ein Maximum
aufweist. Zur gleichen Zeit (6 Tage nach Einschalten des Stromes) war auch in Exp.1 die
höchste Chlorid-Konzentration zu beobachten (siehe Abbildung 4.15).
Dies spricht für das Induzieren einer Abbaureaktion im Boden, die nicht direkt auf einem
elektrochemischen Mechanismus basiert. Aufgrund der oben geschilderten Situation
betreffend der pH-Werte bieten sich die durch Basen unterstützten Eliminierungsreaktionen
an. Auch ein Umsatz der im Boden vorhandenen Fe(II)- zu Fe(III)-Verbindungen und damit
eine Reduktion der CKW scheint unter den herrschenden Bedingungen möglich. Bei den
hohen Potentialen und pH-Werten liegen (zumindest in Kathodennähe) laut Abbildung 1.9a
vorwiegend dreiwertige Eisenverbindungen vor. Außerdem sind laut Gleichung (1.26) bei
hohem pH-Wert günstige Bedingungen für die Oxidation von Fe(II) zu Fe(III) vorhanden.
Dass es durchaus zur Freisetzung von Eisen kommt, ist an den Konzentrationen von gelöstem
Eisen zu erkennen, das im Eluat festgestellt wurde (Abbildung 4.28). Jeweils zum Zeitpunkt
der höchsten Chlorid-Gehalte waren auch die Werte im Abwasser am größten. Dabei sind die
Werte für die Exp.5 und 6 größer als die von Exp.7, da bei ersteren Experimenten
Stahlanoden verwendet wurden. Da aber auch bei der Verwendung von Platin ein
signifikanter Anstieg verzeichnet wurde, kann eine Beteiligung des Eisen-Kreislaufes (siehe
Abbildung 1.10) an den Abbaureaktionen der CKW nicht ausgeschlossen werden.







































Abbildung 4.27: Differentielle Stromausbeute der Versuchsreihe B, berechnet mit dem
Chlorid-Gehalt des Eluates. Auf die Darstellung der Werte für Exp.6 wurde verzichtet, da
diese fast deckungsgleich mit denen von Exp.7 sind. 100 % Stromausbeute entsprechen dem
nach Gleichung (3.7) bestimmtem Maximalumsatz an Chlorid von 1,323 g/Ah. t = 0
entspricht dem Zeitpunkt des Einschaltens des elektrischen Stromes. Der Anstieg der Werte
am Ende von Exp.7 ist auf die zu diesem Punkt sehr niedrigen Stromstärken zurückzuführen.






















Abbildung 4.28: Gelöstes Eisen im Eluat der Exp. der Versuchsreihe B.
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4.3.3. Versuchsreihe C
Basierend auf den Ergebnissen der Versuchsreihen A und B sollte der Punkt geklärt werden,
wie hoch die angelegte Feldstärke mindestens sein muss, um eine Abbaureaktion im Boden zu
induzieren. Die parallel betriebenen Exp.8-11 (je zwei mit Baustahl bzw. Platin-Elektroden)
wurden mit einer Feldstärke von 666 V/m (Exp.8 und 10) und 222 V/m (Exp.9 und 11)
gestartet. Die gemessenen Chlorid-Mengen im Wasser sind in Abbildung 4.29 und Abbildung
4.30 dargestellt. Für eine Feldstärke von 222 V/m konnte keine signifikante Änderung der
Chlorid-Konzentration im Wasser festgestellt werden (Abbildung 4.30), bei 666 V/m wurde
zumindest für Exp.8 ein Anstieg registriert. Mit einer Erhöhung auf die bei den
Versuchsreihen A und B verwendeten Feldstärke von 1.333 V/m bei Exp.9 und 11 war auch
ein Anstieg der Chlorid-Werte zu verzeichnen.
Eine weitere Erhöhung auf extrem hohe Werte von 2.000 bzw. 2.200 V/m (Unterschied
gerätebedingt) erbrachte nochmals eine Steigerung des Chlorid-Gehaltes im Abwasser. Die
diskontinuierliche Bewässerung in dieser Phase hatte Einfluss auf die Widerstandswerte.
Während bei den mit Platin-Elektroden bestückten Zellen durchweg Werte zwischen 10 und
20 kW gemessen wurden, kam es mit zunehmender Austrocknung in den Exp.8 und 9 bei
konstanter Spannung zu Stromabfällen und damit zu Widerständen von bis zu 100 kW. Erst
mit einsetzender Bewässerung wurden niedrigere Werte zwischen 25 und 50 kW erreicht. Es
ist anzunehmen, dass durch das Wasser eine schon gebildete Eisen(hydr)oxid-Schicht
ansatzweise wieder aufgelöst wird und der Widerstand wieder absinkt.
Tabelle 4.11: CKW-Restgehalte der
Exp. der  Versuchsreihe C.
Wegen der hohen elektrischen Felder sind die Stromausbeuten bei dieser Versuchsreihe
gering, sie betrugen nur zwischen 3 und 10 %. Zum Abschluss der Versuche konnten
betreffend des Elektrodenmaterials keine auffälligen Unterschiede in der Gesamtmenge an
Restgehalt CKW 1-8 [%]




































Abbildung 4.29: Elektrische Feldstärke und kumulativer, normierter Chloridgehalt des
Abwassers der Exp. 8 und 10. Der Chloridgehalt [mg] wurde auf die eingewogene





























Abbildung 4.30: Elektrische Feldstärke und kumulativer, normierter Chloridgehalt des
Abwassers der Exp. 9 und 11. Der Chloridgehalt [mg] wurde auf die eingewogene
Bodenmasse [g] normiert, um die Vergleichbarkeit der Ergebnisse zu gewährleisten.
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Auf die Möglichkeit der Ausbildung von Chlor an den Platin-Anoden sei hier nochmals
hingewiesen, wodurch gebildetes Chlorid als freies Chlorgas entweichen könnte. Darauf
deuten auch die nach Ende der Experimente ermittelten CKW-Gehalte hin (Tabelle 4.11). Sie
sind bei den Exp. 10 und 11 etwas niedriger.
Abbildung 4.31 und Abbildung 4.32 vergleichen die CKW-Konzentrationen nach
Versuchsende mit den Startwerten. Hier sind die Gehalte nicht auf ihre
Ausgangskonzentrationen normiert, um einmal einen Überblick über die tatsächliche
Verteilung zu geben. In beiden Fällen wird ersichtlich, dass sowohl Exp.10 als auch 11 ein
geringfügig besseres Ergebnis liefern.
CKW 1, Hexachlorbutadien, wurde zum Teil in unveränderten und sogar erhöhten Gehalten
nachgewiesen. Auch bei Exp.1 und Exp.6 war es trotz guter Abbauleistung für die anderen
CKW der noch mit der größten Konzentration vorhandene Kontaminant. Dies kann zwei
Gründe haben:
1. Es ist kein Wasserstoffatom im Molekül vorhanden, das von einer Base abstrahiert
werden könnte. Die Möglichkeit des Abbaus durch einen Eliminierungsmechanismus
ist nicht gegeben.
2. Hexachlorbutadien kann ein Metabolit im Abbauprozess von Heptachlorbuten
(CKW 6 und 7) durch Dehydrochlorierung (4.1) sein.
C4HCl7 + B-D C4Cl6 + Cl- + HB (4.1)
Folgende schon in Kapitel 4.3.1 und Kapitel 4.3.2 angesprochenen Punkte konnten auch in
dieser Versuchsreihe bestätigt werden:
- keine Migration der CKW in die Sandschichten,
- Auftreten bzw. signifikante Zunahme in den Konzentrationen der Abbauprodukte
AP 1-5,
- Ausbreitung der alkalischen Front bis in Anodennähe.
Würde ein basisches Medium im Boden allein für den Abbau der CKW verantwortlich sein,
so wäre nicht ein so hoher Wert für das elektrische Feld (hier: mindestens 666 V/m)
notwendig, um die Elektrolyse des Wassers stattfinden zu lassen. Anscheinend muss eine
genügend hohe Spannung anliegen, so dass ein ausreichender Anteil an einem
Mikroreaktionsort im Boden abfällt um entweder eine elektrochemische Reaktion zu starten
oder Hydroxid direkt am Kontaminationsherd entstehen zu lassen, um so eine Eliminierung
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zu induzieren.
Im Zusammenhang mit den bei dieser Versuchsreihe verwendeten hohen elektrischen Feldern
kann gesagt werden, dass bei nicht ausreichender Bewässerung aufgrund des Abfalls der












































Abbildung 4.32: Start- und Endkonzentrationen der CKW 1-8 der Exp.9 und 11.
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4.3.4. Versuchsreihe D
Wie schon in Kapitel 3.2.1.1 erwähnt, wurden bei dieser Versuchsreihe die Exp. so gestaltet,
dass ein Vergleich zu im Feld herrschenden Bedingungen möglich war. Folgende Punkte
sollten diese Vergleichbarkeit gewährleisten:
- Entfernung der Sandschicht zwischen Elektrode und Boden: da die Kontamination
auch in tieferen Bodenschichten vorliegen kann, ist eine technische Realisierbarkeit
der Einbringung einer Sandschicht, die die Elektroden vor direkten Reaktionen mit
dem Bodenmaterial schützt, in Frage gestellt.
- Verwendung der ?kritischen? Feldstärke von 666 V/m: eine Erzeugung höherer
Spannungen über größere Abstände ist im Feld schwierig.
- Diskontinuierliche bzw. keine Bewässerung: die Bewässerung tieferer Bodenschichten
kann schlecht kontrolliert werden. Zudem kann das zugegebene Wasser durchsickern
und über den Grundwasserstrom abgeführt werden.
Tabelle 4.12 fasst die wichtigsten Ergebnisse der Exp.12-16 zusammen. Grundsätzlich kann
ein Abbau der CKW mit diskontinuierlicher (Exp.12) bzw. ohne Bewässerung (Exp.13)





In Abbildung 4.33 wird der Zusammenhang zwischen Bewässerung, Stromstärke und
Feldstärke ersichtlich. Nachdem in den ersten 12 Tagen von Exp.12 bei konstantem Strom die
Feldstärke und damit der Zellenwiderstand nach der Wasserzugabe abfallen, so steigt bei den
folgenden Wasserzugaben auch der Strom auf den Maximalwert von 10 mA wieder an.
Zeitgleich fällt der Widerstand auf unter 1 kW.
Restgehalt CKW 1-8 [%]
Exp. mit CKW 5 ohne CKW 5 Qges [Ah] ? [%]
12 68 34 7,14 8,8
13 55 26 7,30 10,6
14 86 82 5,39 3,7
15 90 83 3,66 2,5
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Abbildung 4.33: Feldstärke, Widerstand und Stromstärke von Exp.12. Die blaue Linie
bezeichnet die Zeiträume der Bewässerung (y = 0: keine Bewässerung).
Wie schon bei der Besprechung der Exp.8-11 angedeutet ist eine Bewässerung günstig für
einen niedrigen Zellenwiderstand. Die zusätzliche Wasserzugabe zur Zelle des Exp.13 vor
Versuchsbeginn sorgte dafür, dass der Widerstand nicht über 8 kW anstieg (Abbildung 4.34).
Daher ist auch bei diesem Exp. eine gute Abbaurate der CKW erzielt worden. In Abbildung
4.34 sind zusätzlich auch die Widerstandswerte von Exp.14 eingezeichnet. Sie stiegen bis
zum Versuchsende bis auf maximal 12 kW an. Da die Werte in den ersten 10 Tagen, in denen
wahrscheinlich der Großteil des CKW-Abbaus stattfindet (vergleiche Kapitel 4.3.1 und 4.3.2),
nur unwesentlich höher sind als die von Exp.13, ist hier nicht der entscheidende Grund für
den großen Unterschied in den CKW-Abbauraten dieser Exp. zu suchen.
Aufgrund des direkten Kontaktes vom Bodenmaterial mit den Elektroden lassen sich
Aussagen über den Reaktionsort und die günstigsten Bedingungen für den Abbau der CKW
treffen. Abbildung 4.35 zeigt die auf die Ausgangskonzentration normierten Endgehalte der
CKW 1-8 von Exp.12 in den beprobten Bodenschichten. Es ist zu erkennen, dass in
Kathodennähe für alle CKW niedrigere Konzentrationen als in Anodennähe gefunden
wurden.
Daher erhärtet sich die Vermutung, dass reduzierende Bedingungen und/oder hohe pH-Werte
vorteilhaft für den CKW-Abbau zu sein scheinen. Beim Exp.13 war aufgrund der hohen
Abbaurate kein Trend festzustellen. Deutlicher werden die zu Exp.12 getroffenen Aussagen
erst wieder beim Betrachten der Ergebnisse von Exp.14. Sie sind analog zu Abbildung 4.35 in
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Abbildung 4.36 dargestellt. Während im mittleren Bereich kaum Änderungen zu den
Anfangskonzentrationen auftraten, war der Abbau in Nähe der Kathode stärker als an der
Anode.
Im Vergleich zu den Gehalten in der Mitte der Zelle fand auch ein Abbau in der oxidierenden
Zone statt. Die Oxidation von Fe(II) zu Fe(III) kann die für die Reduktion der CKW
erforderlichen Elektronen liefern. Dafür sprach auch das Auftreten von rotbraun eingefärbtem
Bodenmaterial in Anodennähe, das auf Fe(III)-Oxide hinweist.
Dass die Änderung der vertikalen Stromrichtung von Exp.14 im Gegensatz zu Exp.13 nicht
der Grund für den unterschiedlichen Erfolg im Abbau der CKW verantwortlich war, zeigt die
Verteilung der Abbauprodukte (Abbildung 4.37) und der Konzentration an freiem Chlorid
sowie des pH-Wertes im Boden (Abbildung 4.38), je nach Versuchsende. Die AP traten
verstärkt bei beiden Exp. in Kathodennähe auf. Die Chlorid-Konzentration und die pH-Werte
verhalten sich nahezu spiegelbildlich und entsprechen den durch das elektrische Feld
hervorgerufenen Effekten: die Migration von Chlorid-Ionen in Richtung Anode und dem

































Abbildung 4.34: Widerstand, Stromstärke und Feldstärke von Exp.13 und Widerstand von
Exp.14.
Durch die Ergebnisse wird deutlich, dass im mittleren Bereich der Zelle bei Exp.14 kein
Abbau der CKW stattgefunden hat und hier der Unterschied zu den Resultaten von Exp.13 zu
sehen ist. Weitere Untersuchungen hierzu, betreffend die effektive elektrische Feldstärke im
Ergebnisse und Diskussion114
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Abbildung 4.35: Normierte Konzentrationen der CKW 1-8 am Ende von Exp.12.
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Abbildung 4.37: Konzentrationen der Abbauprodukte AP 1-5 der Exp. 13 (a) und 14 (b). Zum
Vergleich sind rechts von y = 1 die vor Versuchsbeginn gefundenen Konzentrationen (c0) der
Stoffe eingetragen.
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Abbildung 4.39: Stromstärke- und Widerstandswerte der Exp.15 und 16.
Die CKW-Endgehalte der Exp.15 und 16 (Tabelle 4.12) liegen in der Größenordnung des
Ergebnisses von Exp.14. Dies kann zwei Gründe haben:
- Die Feldstärke von 666 V/m ist ein Minimal- bzw. Grenzwert, bei dem die
Induzierung einer Abbaureaktion möglich sein kann, aber nicht zwingend ist.
- Der natürliche Wassergehalt (hier max. 15 %), der durch die Wasser-Elektrolyse
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während des Versuches noch abnimmt, reicht nicht aus, um über den gesamten
Zeitraum eine konstante Stromstärke zu gewährleisten.
Bei der Verwendung von Graphit als Kathode (Exp.16) war so gut wie kein Verlust der CKW
zu beobachten. AP wurden im Gegensatz zu Exp.15 nicht festgestellt, der Boden-pH-Wert
war nach Ende des Versuches durchweg im neutralen Bereich. Bezüglich dieser Punkte wurde
bei Exp.15 ein ähnliches Profil wie bei Exp.14 festgestellt. Strom und Widerstand betreffend
entstanden bei Exp.16 im Vergleich zu Exp.15 geringfügig ungünstigere Werte (Abbildung
4.39). Das Verhalten der Graphit-Kathode entzieht sich einer schlüssigen Erklärung.
4.3.5. Versuchsreihe E
In dieser Versuchsreihe kam es zur Vermessung der effektiven elektrischen Felder in der nicht
bewässerten Bodenmatrix. Abbildung 4.40 zeigt die in Abhängigkeit vom Abstand von der
Anode gemessenen effektiven Spannungen von Exp.17. Es war für alle angelegten externen
Spannungen von 30, 60 und 90 V ein massiver Spannungsabfall von der Anode in Richtung
Kathode festzustellen. Die Auswirkungen auf die Feldstärke E zeigt die Abbildung 4.41. An
der Kathode sind nur noch 1/4 bis 1/3 der ursprünglich erzeugten Feldstärke messbar. Die
CKW-Analyse von Exp.17 erbrachte ein mit Exp.14 vergleichbares Ergebnis: hohe Abbaurate
der CKW verbunden mit Bildung der AP in Kathodennähe und Restgehalte zwischen 60 und
80 % in Anodennähe, aber keine CKW-Verluste in der Mitte der Zelle.
Ob die in Exp.17 verwendeten Baustahlelektroden für diese Effekte verantwortlich waren,
wurde in ähnlichen Versuchsaufbauten mit Kastenzellen mit Platin-Elektroden getestet
(Exp.18 + 19). Doch auch hier trat die Verringerung der Feldstärke in Kathodenrichtung auf.
Schon nach 30 h Strombetrieb war über 8 cm ein Abfall der ursprünglichen Feldstärke von
1.000 V/m auf 30 V/m zu verzeichnen. Dass es auch zwischenzeitlich zu ungleichmäßigen
Abfällen für die Werte von E kommen kann, zeigen die Ergebnisse des Exp.18 nach 60 h
Betriebsdauer (Abbildung 4.42).
Die elektrischen Eigenschaften des nicht zusätzlich bewässerten Bodens verhinderten eine
homogene Ausbreitung des angelegten Feldes über den gesamten Bodenkörper. Mit Blick auf
den festgestellten bevorzugten Reaktionsort in Kathodennähe lässt sich nun sagen, dass an
dieser Stelle aufgrund der niedrigen elektrischen Feldstärke ein chemischer Abbau der CKW
wahrscheinlicher ist. Die Änderung des pH-Wertes und deren Konsequenzen spielen eine
entscheidende Rolle.
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Abbildung 4.40: Gemessene effektive Spannungen bei Exp.17. Angegeben sind die Abstände
zur Anode und die externe Spannung. Die Zeiträume für die verschiedenen Spannungen sind
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Abbildung 4.41: Profil der elektrischen Feldstärke E des Exp.17 bei t = 10 d (30 V), 20 d
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Abbildung 4.42: Profile der elektrischen Feldstärke E bei t = 30 h und 60 h der Exp.18 und
19.
4.3.6. Versuchsreihe F
Die in Kapitel 3.2.1.1 beschriebene künstliche Kontamination der Modellböden erbrachte
Konzentrationen der CKW in den Modellböden, die ungefähr 10 % der Realwerte
entsprachen. Durch das Verdampfen des Lösungsmittels im Vakuumtrockenschrank wurde
der Großteil der CKW ebenfalls entfernt. Trotzdem lagen die Konzentrationen noch zwischen
0,1 und 0,7 g/kg ?Boden?.
Zusammengefasst erbrachten die Exp.20-25 folgende Ergebnisse:
- Der Restgehalt der CKW 1-8 betrug bei allen Exp. £ 25 %.
- Es konnten ausnahmslos keine AP nachgewiesen werden.
- Der pH-Wert im Boden nach Versuchsende im Boden war bei allen Exp. schwach
sauer (3 < pH < 5).
Aufgrund dieser Resultate lässt sich kein direkter Zusammenhang zwischen der Präsenz der
Mikroleiter und dem CKW-Abbau herstellen. Die Ursache für den Verlust war
wahrscheinlich die leichte Verfügbarkeit der Stoffe, die auf die relativ großen Zwischenräume
zwischen den Sandkörnern zurückzuführen war. Zwei bemerkenswerte Unterschiede ließen
sich jedoch feststellen:
1. Wegen der waagerechten Lagerung der Zellen entstand in Exp.21 (keine Mikroleiter)
in der Mitte der Zelle ein oben gelegener sandfarbener und ein darunter liegender,
durch Fe(III)-Oxide (Grund: Korrosion der Anode) gefärbt, braunroter Bereich. Sie
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wurden getrennt voneinander analysiert. In der durch Eisen-Spezies durchsetzen
Schicht war die Abbaurate der CKW ca. um 400 % größer als in der darüber
liegenden unverfärbten Schicht.
2. Große Unterschiede traten bei den Widerstandswerten der Exp.20 und 21 im
Vergleich zu Exp.22-25 auf. Abbildung 4.43 zeigt stellvertretend die aus den
gemessenen Spannungs- und Stromwerten ermittelten Widerstände der Exp.20 und
22. Ohne die Modell-Mikroleiter steigt der Widerstand schnell auf 200 kW an und
unterschreitet 100 kW nur vereinzelt. Nach der Hälfte der Versuchszeit werden sogar
Werte von 300 kW überschritten.
Ohne leitende Bestandteile werden Widerstandswerte ermittelt, die in einem originären Boden
mit kleineren Porengrößen einen Abbau unmöglich machen. Eine weitere Betrachtung zum
Einfluss der Widerstandswerte erfolgt bei der Auswertung der Ergebnisse der Versuchsreihe














Abbildung 4.43: Widerstandswerte der Exp.20 und 22.
Dass die Modell-Mikroleiter durchaus eine reduzierende Funktion übernehmen können,
zeigen die Ergebnisse der Exp.26 und 27, bei denen belüftetes Wasser durch die
Versuchszelle geleitet wurde.
In der nur mit Sand gefüllten Zelle des Exp.26 war nach Einschalten und der gestaffelten
Erhöhung der Spannung kein Abfall der Sauerstoff-Konzentration im Wasser zu bemerken,
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obwohl dieses vor der Messung noch an der Kathode vorbei floss. War der Sand jedoch mit
Graphit gemischt (Exp.27), war zweimal ein Abfall von ca. 1,5 mg/l O2 zu beobachten
(Abbildung 4.44). Durch die sukzessive Spannungserhöhung wurden bei Exp.27
möglicherweise noch vorher unbenutzte Mikroleiteroberflächen aktiviert, deren Ausnutzung
dann zu einer weiteren Reduktionsphase führte. Dieser trat aber nur kurzzeitig auf. Dies
könnte die zeitliche Begrenzung des im Boden induzierten Abbaus erklären, wie er z.B. bei
den Exp. der Versuchsreihen A und B beobachtet wurde, wo der Hauptteil des im Abwasser
gefundenen Chlorids in einem relativ kurzen Zeitraum entstand (vergleiche Abbildung 4.15
und Abbildung 4.24).

















Abbildung 4.44: Sauerstoff-Gehalte im Abwasser der Exp.26 (dünne Linie) und 27 (verstärkte
Linie), gemessen nach Austritt aus der Versuchszelle. Die Nullstellen der Kurven bezeichnen
die jeweilige Änderung der externen Spannung. Nach der Erhöhung der Spannung auf 30 V
(E = 400 V/m) kommt es zum Durchbruch des durch die Wasser-Elektrolyse an der Anode
entstandenen Sauerstoffs.
4.3.7. Versuchreihe G
Die wichtigsten Daten zu den bei verschiedenen Umgebungstemperaturen durchgeführten
Exp.28-32 sind in der Tabelle 4.13 zusammengefasst. Bis auf Exp.30 waren die Restgehalte
der CKW in derselben Größenordnung. Ein Abbau ist bei niedrigen Temperaturen möglich,
kann aber, wie das Ergebnis von Exp.30 zeigt, unter diesen Bedingungen auch gehemmt sein.
Ergebnisse und Diskussion 123
Dafür muss im Vergleich zu Exp.31 und 32 gesehen eine größere Ladungsmenge aufgebracht
werden, um ein ähnliches Ergebnis zu erhalten. Daher sind die Stromausbeuten der Exp., die
bei T = 40 °C durchgeführt worden sind, auch höher als bei Exp.28 und 29. Die erhöhte
Temperatur kann natürlich die Aktivierungsenergie der Abbaureaktion herabsetzen. Dies zeigt
auch eine Auftragung der Stromstärken dieser Experimente in Abbildung 4.45. Beim Exp.30,
das die schwächste Abbaurate aufwies, waren auch die gemessenen Ströme am niedrigsten.
Für Exp.28 und 29 wurde über den dargestellten Zeitraum (die ersten zehn Tage, in denen
vermutlich der Großteil des CKW-Abbaus stattfindet) fast konstant der maximal erreichbare
Strom von 10 mA gemessen. Die Stromstärke fällt erst ab (hier: nach 9 Tagen), wenn die
elektrische Feldstärke ihren Maximalwert erreicht hat. Für die vergleichbare
Sanierungsleistung der Exp.31 und 32 waren jedoch geringere Stromstärken ausreichend.
Beim Vergleich der Kurven für die Exp.28 und 29 bzw. 30 in Abbildung 4.45 lässt sich mit
Blick auf die CKW-Abbauraten der Schluss ziehen, dass eine potentiostatische
Vorgehensweise günstiger ist, da bei hohen Stromstärken die Widerstandswerte gering
bleiben (vgl. Ergebnisse der Versuchsreihen F und H).
Tabelle 4.13: Ergebnisse der Exp.28-32. Die in der Spalte ?Cl- [mg]? angegebenen Werte
geben die Menge des freien Chlorides an, das nach Versuchsende im Boden zusätzlich zum
Ausgangswert nachgewiesen wurde. Die berechnete Stromausbeute ? bezieht sich auf diesen
Wert.
Restgehalt CKW 1-8 [%]
Exp. Elektrode T [°C] mit CKW5 ohne CKW5 Cl- [mg] Q [Ah] ? [%]
28 V2A 25 71 71 310 3,93 6,0
29 V2A 10 59 45 212 4,94 3,3
30 St38 10 100 87 19 0,38 3,8
31 V2A 40 62 74 240 0,85 21,3
32 St38 40 71 71 189 1,16 12,4
Bei einer Betrachtung der Ergebnisse für die Stromausbeuten als relative
Geschwindigkeitskonstanten kann über die Arrhenius-Gleichung (4.2) eine scheinbare
Aktivierungsenergie errechnet werden. Durch die Kombination für zwei verschiedene
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Mit Gleichung (4.3) ergeben sich für die Werte aus Tabelle 4.13 moderate
Aktivierungsenergien von 28 bis 66 kJ/mol. Bezüglich dieses Punktes sind also keine
















Abbildung 4.45: Stromstärken der Exp.29-32. Da die Werte für die Exp.28 und 29 bzw. 31
und 32 fast identisch waren, ist hier nur jeweils eine Kurve eingezeichnet.
Aufgrund des geringen Abbaus der CKW konnten keine Aussagen betreffend der Entstehung
von Abbauprodukten getroffen werden. Dies betraf hauptsächlich die Fragestellung, ob durch
erhöhte Temperaturen nur eine Verdampfung, aber kein chemischer Abbau der CKW erreicht
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Abbildung 4.46: Temperaturen im Boden von Exp.33 nach Wasserzugabe (a) und Erhöhung
des elektrischen Feldes von 800 V/m auf 1.600 V/m (b).
wird. Deshalb wurden bei der Durchführung von Exp.33 Versuchsbedingungen geschaffen,
die hierüber Aufschluss geben sollten. Durch ein stärkeres elektrisches Feld, eine höhere
Stromstärke und Wasserzugabe während des Versuches sollten höhere Temperaturen erreicht
werden. Die Maßnahmen waren erfolgreich. In Abbildung 4.46a sind die gemessenen
Temperaturen nach einer Zugabe von 130 ml Wasser angegeben, in Abbildung 4.46b die nach
der Erhöhung der externen Spannung von 200 auf 400 V. Dabei wurden jeweils in der Mitte
der Zelle Höchstwerte von über 90 °C bzw. knapp 70 °C erreicht. Die Effekte sind aber nach
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24 h nicht mehr nachzuweisen. Für eine dauerhafte Temperaturerhöhung würde sich also eine
ständige Bewässerung anbieten.
Die offene Bauweise der Kastenzelle erlaubte es, Bodenproben während des
Versuchsbetriebes zu nehmen. Die erste Probenahme erfolgte nach 7 Tagen jeweils 1 cm vor
den Elektroden und in der Mitte der Zelle. Sie wurden in obere (h =4...8 cm) und untere
(h = 0...4 cm) Schicht aufgeteilt und analysiert. Abbildung 4.47 zeigt die Konzentrationen der






























Abbildung 4.47: Konzentrationen der CKW 1-8 nach 7 Tagen Versuchsdauer von Exp.33 im
oberen (a) und im unteren (b) Bereich der Kastenzelle.




























Abbildung 4.48: Konzentrationen der AP 1-5 nach 7 Tagen Versuchsdauer von Exp.33 im
oberen (a) und im unteren (b) Bereich der Kastenzelle.
In der unteren Zone nahmen die Gehalte in Richtung Kathode ab, eine Ausnahme bildete
dabei wieder das Hexachlorbutadien, CKW 1 (vergleiche Kapitel 4.3.3). Im oberen Bereich
ergab sich ein uneinheitliches Bild, die eben getätigte Aussage für den unteren Bereich trifft
aber für die CKW 2-5 und 8 zu. Deutlicher wird der an der Kathode favorisierte Abbau bei
der Betrachtung der Konzentrationen der AP, wo sowohl im unteren wie im oberen Bereich
z.T. hohe Gehalte an dieser Stelle anzutreffen waren. Der Nachweis dieser Stoffe bestätigte
auch das Stattfinden einer Abbaureaktion, da bei einer Entfernung der CKW aus der
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Bodenmatrix durch Verdampfen keine erhöhten AP-Konzentrationen auftreten sollten. Hierzu
wurde noch die ergänzende Versuchsreihe durchgeführt, bei der kontaminierte Bodenproben
bei 40-100 °C im Muffelofen behandelt wurden. Die Ergebnisse der CKW-Analysen sind in
Abbildung 4.49 dargestellt. Erst ab T = 80 °C wurde ein Großteil der CKW durch
Verdampfung aus der Bodenmatrix entfernt. Der Restgehalt der CKW 1-8 betrug 38 %. Die
anderen Ergebnisse: 40 °C: 93 %, 60 °C: 82 %, 100 °C: 6 %. Eine hohe Temperatur von
80 °C wurde bei Exp.33 nur in der Mitte der Zelle für wenige Stunden nach einer der
Wasserzugaben erreicht. In Elektrodennähe war nur einmal ein Wert von 45 °C überschritten
worden. Bei Exp.33 wurden also die notwendigen Temperaturen, die für die Entfernung der
CKW aus dem Boden durch Verdampfen notwendig sind, nur kurzzeitig punktuell erreicht.
Trotzdem wurden erhöhte Konzentrationen der AP gemessen. Es wird daher angenommen,
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Abbildung 4.49: Auf die Ausgangskonzentration c0 normierten Restgehalte der CKW 1-8 der
Batch-Versuche ?Temperatur?.
Weitere Bodenproben von Exp.33, die nach 9 Tagen und direkt nach Versuchsende (14 Tage)
genommen wurden, erbrachten im Wesentlichen die gleichen Erkenntnisse. Zum Ende sank
die Konzentration der AP auf Werte von maximal 1,4 g/kg (unten) bzw. 0,6 g/kg (oben) ab.
Die AP könnten selber weiter dechloriert worden sein, ein Übertritt in die Gasphase war
wegen den erhöhten Temperaturen und dem offenen System ebenfalls möglich.
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In der oberen Schicht war der Abbau der CKW nicht so deutlich festzustellen wie darunter.
Oben trocknete der Boden schneller aus, so war hier mit schwächeren Abbauraten zu rechnen.
Dass im unteren Bereich bessere Bedingungen herrschten, zeigten die pH-Werte des Bodens,
die am Versuchsende bestimmt wurden. Sie sind in Tabelle 4.14 aufgeführt. Hohe pH-Werte
wurden nur in der unteren Zone erreicht, da das zugegebene Wasser nach unten sickerte und
dort für einen ausreichenden Wassergehalt sorgte.
Tabelle 4.14: pH-Werte im Boden nach Versuchsende von Exp.33.
Abstand zur Anode [cm] 1 5 12,5 20 24
pH oben 6,2 6,9 7,2 8,4 8,1
pH unten 7,9 9,3 9,3 9,3 11,5
4.3.8. Versuchsreihe H
Bezug nehmend auf die schwachen Abbauraten der Exp.14-16 und der Versuchsreihe G
(Exp.28-32), bei denen ausnahmslos ohne Bewässerung gearbeitet wurde, sollte die Frage
geklärt werden, ob eine Erhöhung der Feldstärke ausreichen würde, um bessere Ergebnisse zu

















Abbildung 4.50: Widerstandswerte der Exp.14, 34 und 35.
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erzielen. Im analogen Aufbau zu Exp.14 wurde bei Exp.34 eine Feldstärke von 1.500 V/m
angelegt. Praktisch war aber kein CKW-Abbau festzustellen (Restgehalt der CKW 1-8: 90 %,
ohne CKW 5: 97 %). Erst mit der Zuschaltung einer Bewässerung durch die Versuchszelle bei
Exp.35 kam es bei sonst identischen Bedingungen zu deutlichen Verlusten in den
Konzentrationen der CKW. Im Vergleich zur Ausgangssituation waren nur noch 39 % des
Gehaltes der CKW 1-8 (ohne CKW 5: 40 %) nachweisbar. Ein Blick auf die
Widerstandswerte der Exp.14, 34 und 35, dargestellt in Abbildung 4.50, kann die
unterschiedlichen Ergebnisse erklären. Während bei Exp.14 und 35 die Widerstände bis
maximal 10 kW anstiegen, wurden bei Exp.34 bei konstanter Spannung schon nach wenigen
Tagen Werte von 60 kW erreicht. Wegen der niedrigen Widerstände bei Exp.35,
























Abbildung 4.51: Elektrische Feld- (verstärkte Linie) und Stromstärke (dünne Linie) von
Exp.35.
Eine potentiostatische Verfahrensführung ist daher empfehlenswert. Dafür ist aber eine
Bewässerung notwendig, um einen konstant hohen Stromfluss zu ermöglichen. Nur dann ist
eine ausreichende Abbauleistung gewährleistet. Der Wasserdurchfluss von Anode in Richtung
der Kathode bei Exp.35 beeinträchtigte das Ergebnis nicht negativ. Nach Versuchsende
reagierten alle untersuchten Bodenschichten neutral. Der Einfluss eines hohen pH-Wertes trat
hier nicht so in den Vordergrund, wie es z.B. in Kapitel 4.3.2 und 4.3.5 beschrieben wurde.
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Zusätzlich war fast der gesamte Bodenkörper mit braunroten Ausfällungen von Fe(III)-
Oxiden durchsetzt. Ein durch Eisen-Ionen induzierter reduktiver Abbau der CKW erscheint
somit möglich. Allerdings war auch hier bei der Konzentrationsverteilung der CKW ein
Abfall der Werte in Richtung der Kathode zu verzeichnen.




















Abbildung 4.52: EDX-Analysen von einer unbehandelten Bodenprobe (dünne Linie) und
einer sanierten Probe von Exp.35 (verstärkte Linie). Die Peaks für Sauerstoff (O) sind nahezu
deckungsgleich. Siehe auch Tabelle 4.15.
Kohlenstoff und Sauerstoff stammen hauptsächlich aus den Carbonaten und Silikaten, aus
denen der Originalboden besteht (siehe Kapitel 4.1). Diese wurden während des Experimentes
mobilisiert, was an den kleineren Peaks für Mg, Al, Si und Ca zu erkennen ist. Da es sich bei
den abgebildeten Kurven um standardlose Analysen handelt, sind die prozentualen Anteile in
Tabelle 4.15 aufgeführt. Dabei zeigt sich, dass die Aussage zumindest für Silicium und
Calcium zutrifft. Da die Eisen- und Sauerstoff-Anteile gestiegen waren, ist von ausgefällten
Eisen(hydr)oxiden auszugehen. Eisen wurde natürlich auch zusätzlich durch die anodische
Korrosion in die Bodenmatrix mit eingeführt.
Aufgrund der Ausfällungs- und Wanderungseffekte erhöht sich bei nicht bewässerten
Systemen der Widerstand im Boden. Daher ist in so einem Fall nur mit einer verminderten
Sanierungsleistung zu rechnen.
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Bei Exp.36 wurde bei analogem Versuchsaufbau zu Exp.34 Platin als Elektrodenmaterial
eingesetzt. Da es aber auch hier zu keinem Abbau der CKW kam, kann die Korrosion der
Anode bei Exp.34 als alleiniger Verursacher der hohen Widerstände ausgeschlossen werden.
Diese waren mit einem Anstieg bis auf 150 kW nach 4 Tagen und mit Maximalwerten von
400 kW am Ende bei Exp.36 sogar deutlich höher als bei Exp.34.
Tabelle 4.15: Zusammensetzung des Bodens vor und nach der elektrochemischen Behandlung
für Exp.35. Siehe auch Abbildung 4.52.
vor Sanierung nach Sanierung
Element Atom-% Masse-% Atom-% Masse-%
C 49,9 36,7 18,9 10,7
O 35,9 35,2 60,0 43,3
Fe 1,3 4,3 10,8 28,5
Mg 1,7 2,6 2,3 2,6
Al 3,5 5,8 4,1 5,3
Si 4,3 7,4 1,1 1,5
Ca 2,8 6,9 1,1 2,1
4.3.9. Batch-Versuche mit Laugen
Tabelle 4.16 zeigt die Restgehalte der CKW 1-8 der Exp.B3 und B4 (siehe Tabelle 3.3).
Mehrere CKW konnten nach 48 h Ausschütteln des kontaminierten Bodens mit Lauge nicht
mehr nachgewiesen werden. Die Dechlorierung der CKW durch Eliminierungsreaktionen und
die z.T. erhöhten Abbauraten in Kathodennähe bei einer Vielzahl der Exp. (vgl. z.B.
Abbildung 4.36) werden somit nachvollziehbar.
Bei der Analyse der Exp.B1 und B2 (Versuchsdauer 24 h) fielen zwei Punkte auf:
1. CKW 1 (HCB) wurde in einem erhöhten Gehalt, ca. das dreifache der
Ausgangskonzentration, nachgewiesen. Diese Beobachtung spricht für das Entstehen
von HCB als Abbauprodukt von anderen im Boden vorliegenden CKW und kann
damit die schlechten Abbauraten von HCB (vgl. z.B. Kapitel 4.3.3) erklären.
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2. AP 3 und 4 waren in 4-5 mal höheren Konzentrationen als nach 48 h vorhanden. AP 1
und 5 waren nach 24 h in einem ähnlichen Gehalt wie AP 3 und 4 gebildet worden
und dann nach 48 h nicht mehr vorhanden. Die AP können als Zwischenprodukte bei
der totalen Dechlorierung der CKW angesehen werden, die dann selber weiter
abgebaut werden.
Tabelle 4.16: Restgehalte der CKW 1-8 in [%] der Exp.B3 und B4.
CKW 1 2 3 4 5 6 7 8
Exp.B3 43 0 0 20 0 67 39 0
Exp.B4 36 0 0 0 0 46 19 0
4.4. Großversuche
4.4.1. Containerversuche
Abbildung 4.53 zeigt die Spannung und die Stromstärke, die für Exp.C1 am Geräteausgang
der Gleichspannungsquelle aufgezeichnet wurden. Zuerst wurden Spannungswerte um 540 V
(E = 270 V/m) gemessen, die bis zum Zeitpunkt t = 20 d konstant waren. Zwischendurch kam
es zu einem Ausfall (nach 7 d), da in einem Amperemeter eine Sicherung ausgefallen war.
Weitere Ausfälle in der Stromversorgung waren mit einer defekten Sicherung im
Spannungsgerät verknüpft, wofür die Ursache nicht ermittelt werden konnte. Deswegen
wurde die Spannung auf ca. 460 V gesenkt (E = 230 V/m). Hiermit war bis zum
Versuchsende ein störungsfreier Betrieb möglich. Bis t = 20 d wurden Grundströme von
0,28...0,8 A gemessen, nach der Verringerung der Spannung wurden Werte von 0,12 A nur
von einzelnen Stromspitzen übertroffen. Die Stromstärke teilte sich gleichmäßig je zu einem
Viertel über die vier Kathoden auf.
Die große Anzahl von Stromspitzen in der ersten Phase (U = 540 V) deuten auf ein sehr
inhomogenes elektrisches Feld hin. Da der Originalboden schätzungsweise einen Anteil von
> 50 % an mineralischen Fragmenten mit einem Durchmesser > 1 cm besitzt (z.T. faustgroße
Steine), ist der Aufbau eines homogenen elektrischen Feldes mit parallelen Feldlinien
unmöglich.
Der Abfall der Stromstärke in der zweiten Phase (U = 460 V) ist mit der Auflösung der
Anode (fast vollständig ab einer Eindringtiefe von 10 cm) durch Korrosion zu erklären, die
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beim Ausbau sichtbar wurde. In diesem Bereich (Durchmesser ca. 5 cm um den
ursprünglichen Standort der Anode) war der Boden durch die entstandenen Eisenoxide mit
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Abbildung 4.53: Spannung und Stromstärke von Exp.C1, gemessen am Geräteausgang des
Spannungsaggregates.
Die Analysenergebnisse der Nullproben des Bodens sind in Tabelle 4.17 zusammengefasst.
Aufgrund der z.T. hohen Standardabweichungen wurde bei der Bewertung der Ergebnisse erst
von einem signifikanten Abbau der CKW ausgegangen, wenn die gemessene Konzentration
< 70 % der des Mittelwertes der Ausgangskonzentration c0 betrug. Diese Werte wurden nur
an wenigen Stellen unterschritten. Nur in der Schicht h = 5 cm, in der Nähe der Anode und
der Bodenluftabsaugung konnte ein deutlicher Konzentrationsverlust festgestellt werden.
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Tabelle 4.17: Mittelwerte (MW) der Konzentrationen der CKW 1-8 und von im Boden frei
vorliegendem Chlorid vor Beginn der Containerversuche. Die prozentualen
Standardabweichungen (yproz) wurden mit n = 8 mittels der Gleichungen (3.3) und (3.4)
berechnet. Die hohen Werte verdeutlichen die Inhomogenität der Kontamination.
Exp.C1 Exp.C2
Substanz MW [g/kg] yproz [%] MW [g/kg] yproz [%]
Cl- im Boden 0,136 10,5 0,133 11,0
CKW 1 0,529 32,5 0,241 18,7
CKW 2 0,671 24,6 0,412 10,4
CKW 3 0,539 22,2 0,302 14,9
CKW 4 1,668 21,2 1,140 6,8
CKW 5 3,221 33,5 2,435 44,7
CKW 6 0,350 14,8 0,197 5,0
CKW 7 0,134 14,6 0,131 6,9
CKW 8 0,723 15,0 0,531 5,3
In der untersten Bodenschicht (h = 5 cm), die analysiert wurde, wurden bis auf wenige
Ausnahmen an allen Probenahmepunkten für alle CKW Konzentrationen festgestellt, die
zwischen 40 und 70 % von c0 entsprachen. Am Boden des Containers hatte sich das
zugegebene Wasser abgesetzt. Aufgrund der hohen Feuchtigkeit in diesem Bereich waren die
Stromstärken vermutlich höher als diejenigen, die in Abbildung 4.53 gezeigt sind.
In der Nähe der Anode wurde in den untersten beiden Schichten ein nahezu quantitativer
Abbau der CKW nachgewiesen. Abbildung 4.54 zeigt die gemessenen Werte. An diesem
Punkt lag wegen der Korrosion der Anode ausreichend gelöstes Fe(II) vor, das als
Elektronendonor für den reduktiven Abbau dienen konnte. Hier wurden auch die höchsten
Chlorid-Konzentrationen gemessen. Sie betrugen von oben nach unten in g/kg: 2,50; 2,06;
8,32 und 11,80. In den drei oberen Schichten wurden ansonsten keine Abweichungen von der
Ausgangssituation festgestellt und in der untersten Schicht ein Maximalwert von 0,8 g/kg
angetroffen.
Zusätzlich zeigt eine Darstellung der effektiven Spannungen, dass nur in wenigen cm
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Umkreis zur Anode eine genügend hohe Feldstärke existiert haben muss. Abbildung 4.55
zeigt die zwischen Anode und den Bezugselektroden B1 bzw. B4 gemessenen Werte. Schon
in 8 cm Entfernung von der Anode (A-B1) waren kurz nach Versuchsbeginn nur noch ca.
75 V der ursprünglichen 540 V vorhanden. Über die gesamte Versuchsdauer lagen die Werte
hauptsächlich zwischen 50 und 100 V. Die Spannungsspitzen waren auf einen Zeitraum von
höchstens 3 h beschränkt. Die an B2 und B3 erhaltenen Spannungen waren mit denen von B4,
alle im Bezug zur Anode, nahezu identisch und sind deswegen in Abbildung 4.55 nicht
gesondert aufgeführt. In der ersten Versuchsphase (bis t = 20 d) lagen diese Werte noch
gleichmäßig 30-40 V unter denen von A-B1. Der Spannungsabfall erfolgt also auf den ersten
Zentimetern von der Anode in Richtung der Kathode. Für die über B4-B8 erhaltenen
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Abbildung 4.54: Konzentrationsprofile der CKW 1-8 in der Nähe der Anode nach
Versuchsende. Rechts sind zum Vergleich die Mittelwerte der Ausgangskonzentrationen c0
angegeben.
Wegen der Korrosion der Anode wurde die Differenz der Spannungswerte zwischen B1-A
und B2;3;4-A im weiteren Versuchsverlauf noch größer.
Beispielhaft für die an den Kathoden herrschenden Spannungen sind in Abbildung 4.56 die
Werte des Systems B7-K4 gezeigt. Alle Messungen an den anderen Kathoden erbrachten im
Endeffekt die gleichen Bilder. Sie entsprechen im Wesentlichen den in Abbildung 4.55
gezeigten Werten für das System B4-A.
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Abbildung 4.55: Effektive Spannung bei Exp.C1, die zwischen der Anode und den
Bezugselektroden B1 (verstärkte Linie) und B4 (dünne Linie) gemessen wurde.










Abbildung 4.56: Effektive Spannung bei Exp.C1, die zwischen der Kathode K4 und der
Bezugselektrode B7 gemessen wurde.
Die außerordentliche Stellung der Anode, über die wegen der Anordnung
4 Kathoden:1 Anode die vierfache Strommenge floss, lässt sich abschließend auch über die
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Temperaturen dokumentieren (Abbildung 4.57), die an den in Abbildung 3.4 eingezeichneten
Punkten gemessen wurden. Sie war in den ersten Tagen gegenüber den anderen Punkten stark




















Abbildung 4.57: Temperaturen im Boden bei Exp.C1. Die Legende gibt den Abstand der

















Abbildung 4.58: Konzentrationen von Hexachlorbutadien in der Abluft der
Bodenluftabsaugung der Exp.C1 und C2.
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In der Nähe der Bodenluftabsaugung waren die Restgehalte der CKW mit Ausnahme der
oberen Schicht etwas niedriger als in der gesamten unteren Schicht kurz über dem
Containergrund. Bis auf CKW 5 (keine Änderung) waren alle Stoffe nur noch in Gehalten von
10-50 % anzutreffen. Außerdem war festzustellen, dass sich der Gehalt von HCB über das
gesamte Containervolumen in den unteren drei Schichten verringert hat (durchschnittlich 50-
60 % Restgehalt). Dieser CKW wurde hauptsächlich über die Bodenluftabsaugung aus der
Bodenmatrix entfernt. Auch die CKW 2, 3 und 4 konnten in geringen Konzentrationen in der
Bodenluft nachgewiesen werden. Abbildung 4.58 zeigt die Ergebnisse der Bodenluftanalysen
beider Containerversuche für HCB.
Die höchsten Gehalte bei Exp.C1 wurden am Versuchsanfang erhalten. Dies galt auch für alle
anderen in Tabelle 4.18 genannten Substanzen, die bei der gaschromatographischen Analyse
der Bodenluft festgestellt wurden. Der Verlauf der Konzentrationen entsprach der in
Abbildung 4.58 aufgezeichneten Kurven für HCB. Bis auf Perchlorethen (am 2. Tag) waren
alle Maximalkonzentrationen am 3. Tag erhalten worden. Nach 20 - 30 Tagen haben sich die
CKW-Bodenluftkonzentrationen beider Versuche wieder angeglichen.
Tabelle 4.18: Summe der ermittelten Konzentrationen aller Bodenluftanalysen der Exp.C1
und C2. In der rechten Spalte ist die Maximalkonzentration der angegebenen Stoffe von
Exp.C1 angegeben. Alle Angaben in [mg/m3].
Stoff ? Exp.C1 ? Exp.C2 Max. Exp.C1
Trichlorethen 1.271 421 217
Perchlorethen 1.137 418 219
1,1,2,2-Tetrachlorethan 3.845 928 729
Pentachlorethan 321 33 91
Hexachlorethan 8.063 1.586 1.218
Hexachlorbutadien 15.669 2.790 2.285
Für diese Beobachtungen können zwei Erklärungsansätze verwendet werden:
1. Die durch das elektrische Feld verursachte Temperaturerhöhung im Exp.C1 treibt die
leicht flüchtigen CKW aus, da der Dampfdruck dieser Stoffe erhöht wird.
2. Durch Abbaureaktionen der hochchlorierten CKW entstehende Metaboliten werden
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durch die Bodenluftabsaugung aus der Bodenmatrix entfernt. Vor allem die niedrig
chlorierten Stoffe wie TRI oder PER können durch Abspaltung aus den betreffenden
CKW direkt entstehen. Dafür ist allerdings ein C-C-Bindungsbruch nötig. Ob die
dafür nötigen Energien bei diesen Versuchsbedingungen bereitgestellt wurden ist sehr
fraglich. Daher wird diese Art des Abbaus der CKW nicht favorisiert und
angenommen, dass diese Stoffe schon vorher im Boden vorhanden waren.


































































Abbildung 4.59: Gaschromatogramme der Abluft der Bodenluftabsaugung von Exp.C1 (oben)
und C2 (unten) vom 12. Versuchstag.
Auch wenn der Nachweis der CKW 1-4 in der Bodenluft gegen eine Abbaureaktion spricht,
konnten durch die Bodenluftabsaugung die bei den Laborversuchen als Abbauprodukte
bezeichneten Stoffe erfasst werden. In den Bodenproben, die nach Versuchsende genommen
wurden, waren die AP nur in Spuren bzw. gar nicht vorhanden. Abbildung 4.59 vergleicht die
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Gaschromatogramme der Bodenluftanalysen beider Container vom 12. Versuchstag. Deutlich
sind die oben angesprochenen zusätzlichen Peaks im Retentionszeitbereich von 23 bis 25 min
(andere Peaks: tR = 23,46 min: Hexachlorethan, tR = 25,52 min: Hexachlorbutadien) im
Vergleich zum stromlosen Versuch zu erkennen, die die gleichen Strukturen (nachgewiesen
über die Massenspektren) wie die unter Kapitel 4.3.1 beschriebenen AP besitzen. Ihre Präsenz
im Gegensatz zum Blindversuch und die Tatsache, dass diese Stoffe vor Versuchsbeginn nicht
nachgewiesen werden konnten, weisen auf Abbaureaktionen hin.
Über den Konzentrationsverlust von HCB im gesamten Container kann der Rückschluss
gezogen werden, dass die Bodenluftabsaugung einen Großteil des Containervolumens erfasst
hat. Aufgrund der Vielzahl von großen Steinen und den daraus resultierenden großen
Porenvolumina ist dies auch verständlich. Da in dem Zeitraum (15 min), in dem die
Absaugung eingeschaltet wurde, theoretisch das Volumen des Containers mehrfach abgesaugt
wurde, können die AP aus dem gesamten Container stammen, z.B. aus der tiefsten Schicht
oder aus Anodennähe, wo ein Abbau der CKW durchaus nachgewiesen wurde. Daher sollte
das Auftreten der AP bei diesem Experiment nicht überbewertet werden.
Die Gesamtheit aller Ergebnisse betrachtend muss der 1. Großversuch als Misserfolg gewertet
werden, da ein CKW-Abbau nur punktuell erfolgte. Dafür ist vorwiegend die
Zusammensetzung des Bodenmaterials, das vorwiegend aus Kieselsteinen und Geröll besteht,
verantwortlich, die damit eine Applikation eines homogenen elektrischen Feldes nicht zuließ.
Eine Verbesserung der Verhältnisse ohne Veränderung der Versuchsbedingungen wäre durch
eine großzügigere Bewässerung möglich gewesen. Bei der Bodenstruktur würde dies aber
einer Flutung gleich kommen. Solche Verhältnisse sind im Feld nicht realisierbar.
4.4.2. Fassversuch
In Abbildung 4.60 ist der Verlauf von Temperatur und Stromstärke von Exp.F verzeichnet.
Nach anfänglichen hohen Werten pendelten sich beide Parameter auf einen konstanten
Bereich ein, die Temperatur zwischen 20 und 30°C und die Stromstärke zwischen 100 und
150 mA, wobei es jeweils zum Versuchsende zu einem Absinken beider Parameter kam.
Thermische Effekte können aufgrund der niedrigen Temperatur ausgeschlossen werden. An
den Peaks im Verlauf der Darstellung der Stromstärke ist jeweils der Zeitpunkt einer
Wasserzugabe zu erkennen. Zu einer Austrocknung kam es nicht, da verdampftes Wasser an



























Abbildung 4.60: Zeitliche Entwicklung von Temperatur (verstärkte Linie, Unterbrechung















Abbildung 4.61: Zeitlicher Verlauf der Spannungen zwischen der Kathode K5 und den
Bezugselektroden B8 (verstärkte Linie) bzw. B5 (dünne Linie) bei Exp.F.
Ein Beispiel für die durch die Bezugselektroden bestimmten effektiven Spannungen ist in
Abbildung 4.61 dargestellt. Dabei handelt es sich um die Messpunkte B5 und B8 in Bezug zur
Kathode K5. Zwischen den gezeigten Kurven ordneten sich auch alle anderen vermessenen
Punkte ein, so dass die Spannungen, die zwischen B5 und K5 gemessen wurden, als Minima,
die zwischen B8 und K5 als Maximalwerte der im System herrschenden effektiven
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Spannungen betrachtet wurden. Am dritten Versuchstag wurden nur noch Werte zwischen 10
und 45 V (E = 100...450 V/m) erreicht. Im Anschluss stiegen die Spannungen bis zu 50...80 V
an. Folgende Beobachtungen erklärten den allgemeinen Abfall der externen Spannung: an
allen Kathoden hatte sich, bedingt durch die Entwässerung aufgrund der Wasser-Elektrolyse,
eine fest haftende, sehr trockene Schicht (Dicke ca. 1 cm) angelagert. Die Schicht bestand im
wesentlichen aus Carbonatausfällungen, die zu einer starken Erhöhung des Widerstandes
führten und damit verhinderten, dass die maximal mögliche Feldstärke über den gesamten
Reaktorraum erreicht wurde. Alle Anoden waren leicht korrodiert, jeweils am unteren Ende
hatte sich auch hier ein besonders trockener, eisenhaltiger (rotbraune Färbung des Bodens)
?Klumpen? gebildet. Der Anstieg der Spannungen zum Versuchsende kann nur mit der im
Vergleich zum Anfang erhöhten Wassermenge im System zusammenhängen.
Trotzdem war es durch die enge, netzartige Anordnung der Elektroden gelungen, ein im
Vergleich zum Containerversuch homogenes elektrisches Feld im Boden zu etablieren.
Jedoch war eine deutliche Abnahme der CKW-Konzentration (vergleichbar zum
Laborversuch) nur in tieferen Schichten an zwei Punkten zu verzeichnen: E (Kathode 5, Höhe
13 und 7 cm) und am Ende der Anode 7. Sonst waren nur geringe Abweichungen von den
Ausgangskonzentrationen zu beobachten. Abbauprodukte wurden nicht gefunden.
Verantwortlich hierfür war die Ausbildung von isolierenden Schichten an allen Elektroden,
die die Migration von gebildeten Fe(II)- (Anode) und OH--Ionen (Kathode) in die
Bodenmatrix verhinderten. So konnten die bis jetzt angenommenen Abbaureaktionen in
weiterer Entfernung von den Elektroden nicht stattfinden.
4.5. Vergleich von Labor- und Großversuchen
Der Kehrwert des maximalen Umsatzes MUCl, Gleichung (3.8), gibt an, dass theoretisch für
den elektrochemischen Umsatz von einem Gramm Chlor 0,755 Ah benötigt werden. Diese
relative Ladungsmenge wird hier als Qrel [Ah/g] bezeichnet. Tabelle 4.19 vergleicht die bei





Beim Containerversuch wurde mit Qrel = 0,04 Ah/g nicht der notwendige theoretische Wert
von 0,755 Ah/g erreicht. Mit 0,91 Ah/g wurde der Wert beim Fassversuch überschritten.
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Praktisch fand aber kein Abbau der CKW statt. Dieser Sachverhalt bestätigt die tragende
Rolle der Bodenstruktur bei dieser Art der elektrochemischen Bodensanierung. Nur bei einer
vielfachen Überschreitung vom Minimalwert für Qrel bei den Laborversuchen und der
Schaffung einer einheitlichen Bodenstruktur konnte unter den gewählten Bedingungen eine
zufriedenstellende Sanierungsleistung erzielt werden.
Tabelle 4.19: Vergleich der beim Versuchsaufbau konzipierten (kzp.) und realen (real) Werte
für Q, berechnet mit den Gleichungen (3.9) und (3.10) sowie der relativen Ladungsmengen
Qrel (4.4). Als Beispiel für die Laborversuche wurde Exp.13 (siehe Kapitel 4.3.4) ausgewählt,
da mit diesem Versuch Feldbedingungen simuliert werden sollten.
Exp.13 Exp.C1 Exp.F
Imax (kzp.) [A] 0,01 1 0,2
Versuchsdauer t [d] 47 52 50
Qmax=Imaxt (kzp.) [Ah] 11,3 1.248 240
Q (real) [Ah] 7,3 378 150
mBoden [kg] 0,2 2.000 ¹ 33
mCl (im Boden) [g] ² 1 10.000 165
Qrel (kzp.) [Ah/g] 11,3 0,125 1,45
Qrel (real) [Ah/g] 7,3 0,04 0,91
CKW-Abbau ja nein nein
1 geschätzt
² Annahme: 5 g Chlor pro kg Boden
Für den homogenen Eintrag der angelegten Spannung in die Bodenmatrix sorgte sicherlich
auch das bei den Laborversuchen größere Verhältnis von Elektrodenfläche zum Boden, das in
Tabelle 4.20 dokumentiert ist.
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Tabelle 4.20: Verhältnisse von Elektrodenfläche (A) zu Bodenmasse (mBoden).





Labor 26 26 0,2 130 130
Container 226 1000 2.000 0,1 0,5
Fass 508 635 33 15,4 19,2
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5. Zusammenfassung und Ausblick
Günstige Abbaureaktionen bei der elektrochemischen Bodensanierung für die festgestellte
Kontamination von hochsiedenden, aliphatischen Chlorkohlenwasserstoffen (CKW) sind
reduktive Dechlorierungen sowie Eliminierungsreaktionen unter Einfluss von Basen.
Theoretisch sind diese Reaktionen unter Einstellung bestimmter Bedingungen
(Redoxpotential, pH-Wert) im Boden induzierbar. Durch Wasser-Elektrolyse bereitgestellte
Hydroxid-Ionen können als Base dienen. Ein hoher pH-Wert kann eine Verschiebung der
Mineralformen von Eisen(II)- zu Eisen(III)-Spezies verursachen. Hierdurch können
Elektronen für eine Reduktion der CKW frei werden.
Die Verringerung der CKW-Konzentrationen war in den durchgeführten Laborversuchen
unter Beachtung einiger Faktoren erfolgreich.
Bei ständiger Bewässerung des Bodens und einer Feldstärke von mindestens 600 V/m konnte
ein Abbau der CKW festgestellt werden. Die Erhöhung des Chlorid-Gehaltes im Abwasser
zeigte die erfolgreiche Abbaureaktion an. Potentielle Abbauprodukte mit weniger Chlor-
Atomen im Molekülaufbau konnten nachgewiesen werden. Diese Stoffe lassen sich auf
direktem Weg mit den ursprünglichen Kontaminationssubstanzen über die oben angegebenen
Reaktionen verknüpfen.
Eine Migration der Schadstoffe im elektrischen Feld wurde nicht beobachtet. Dies spricht für
eine im Boden, direkt am Ort der Kontamination, induzierte Abbaureaktion. In Bodenzonen
mit hohem pH-Wert (Eliminierung) und in Kathodennähe (Reduktion) waren die stärksten
Abbauraten zu verzeichnen.
Bei Versuchen ohne ständige Bewässerung war der CKW-Abbau schwach oder stellte sich
gar nicht erst ein. Die Widerstände stiegen im Vergleich zu bewässerten Systemen stark an.
Zusätzlich trocknete der Boden aus, so dass ein massiver Potentialabfall in Richtung der
Kathode auftrat. Eine Bewässerung, vor allen Dingen bei höheren Feldstärken, hat sich als
zwingend notwendig erwiesen.
Eine Entfernung der CKW durch Verdampfen scheint erst bei dauerhaften Temperaturen von
über 60 °C möglich. Solche Werte wurden bei den Laborexperimenten nur kurzzeitig erreicht.
Insgesamt erwiesen sich Edelstahl und Baustahl als Anodenmaterial aufgrund starker
Korrosion als ungeeignet. Für weitere Untersuchungen wäre daher der Einsatz von inerten
Elektrodenmaterialien (z.B. Kohlenstoff, Ebonex) denkbar.
Interessant wäre auch noch eine weitere Charakterisierung der Gasphase. Niedriger chlorierte
Substanzen, die bei einem fortgesetzten Abbau entstünden, könnten wegen ihrer erhöhten
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Dampfdrücke in die Gasphase übergehen. Mit der verwendeten Analytik war ein Nachweis
schwer durchführbar. Möglich wäre z.B. die Einbeziehung der DEMS-Technik (Differentielle
Elektrochemische Massenspektrometrie) [97, 98, 99], bei der der Gasstrom vom Reaktionsort
direkt über ein spezielles Membraneinlasssystem in ein Massenspektrometer geleitet wird. So
wäre der Nachweis flüchtiger Stoffe durchführbar.
Die Rolle der Mikroleiter beim Abbau der CKW könnte noch durch weitere Untersuchungen
mit Modellböden differenziert werden. Dabei sollte, wenn durchführbar, bei neutralem pH-
Niveau gearbeitet werden, um durch Basen induzierte Eliminierungen zu unterdrücken. Die
Zugabe von Elektrolytlösungen, z.B. mit Eisen(II)-Salzen, anstatt reinen Wassers wäre eine
denkbare Variante.
Die Übertragung der positiven Laborergebnisse, die mit gesiebtem Boden und Einwaagen von
100-3.000 g durchgeführt wurden, auf einen größeren Maßstab gestaltete sich schwierig. Vor
allen Dingen die Struktur des Originalbodens, die mit vielen großen mineralischen
Bestandteilen (Steine) durchsetzt war, bereitete Probleme. Dadurch konnte kein homogenes
elektrisches Feld im Boden aufgebaut werden. Zugegebenes Wasser sickerte wegen der
großen Zwischenräume schnell auf den Grund. Beim Versuch im Container (Einwaage
Boden: ca. 2.000 kg) waren zusätzlich die Elektrodenabstände zu hoch und die gewählte
4 Kathoden:1 Anode-Anordnung erwies sich als ungünstig, da sich die Anode nach ungefähr
20 Tagen Versuchsdauer durch Korrosion teilweise auflöste.
Im Fassversuch (Einwaage Boden: ca. 33 kg) wurden die Versuchsbedingungen modifiziert.
Es wurden dickere Elektroden verwendet, die mit 4 Anoden und 5 Kathoden netzartig
angeordnet wurden. Die Änderungen führten aber zu keinem Erfolg. Anlagerungen an allen
Elektroden verhinderten ein ausreichend hohe effektive Feldstärke im Bodenkörper.
Sanierungseffekte fanden nur lokal begrenzt statt. Daran änderte auch eine intensivere
Bewässerung als beim Containerversuch nichts.
Im Vergleich von Labor- zu Großversuchen zeigte sich, dass die eingetragene Ladungsmenge
eine entscheidende Rolle spielt.
Sollte das Verfahren auf eine tatsächliche Sanierung angewandt werden, so wären als Folge
der Großversuche weitere Untersuchungen zum Versuchsaufbau notwendig. Sicherlich
müsste man in großtechnischem Maßstab mit umspülten Elektroden arbeiten. So könnten
Ablagerungen vermieden werden und es wäre auch eine Neutralisierung der sauren Front
möglich. Die alkalische Front könnte so ungehindert in den gesamten Boden migrieren und es
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würde zu keinem Abfall der Leitfähigkeit in einer neutralen Zone kommen. Zu testen wäre
auch noch das zusätzliche Einleiten von Hydroxid an der Kathode. Dabei ist jedoch darauf zu
achten, eine zu hohe Alkalisierung des Bodens/Grundwassers zu verhindern.
Bezüglich der Situation der Mikroleiter muss wohl für jeden betrachteten Boden eine
Voruntersuchung durchgeführt werden, inwieweit sie im Boden vorhanden sind oder sie sich
möglicherweise in situ erzeugen lassen können.
Schwierigkeiten sind für größere Sanierungsflächen sicherlich die erforderlichen hohen
elektrischen Feldstärken, die ein Sicherheitsproblem entstehen lassen, und die Platzierung der
Elektroden, die laut der erhaltenen Ergebnisse in relativ engen Abständen anzuordnen wären.
Außerdem müssten wohl großflächige Bewässerungssysteme zum Einsatz kommen, um die
Homogenität des elektrischen Feldes zu gewährleisten.
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6. Anhang
6.1. Verzeichnis der Abkürzungen und Symbole
A Fläche
A Anode
AOX adsorbierte, organisch gebundene Halogene
AP Abbauprodukt(e)




BTEX Sammelbezeichnung für Benzol, Toluol, Ethylbenzol, Xylol
c Konzentration
c0 Ausgangskonzentration
cAP Konzentration eines AP im Boden [g (AP) / kg (Boden)]
cCKW Konzentration eines CKW im Boden [g (CKW) / kg (Boden)]
CKW Chlorierte(r) Kohlenwasserstoff(e)
d Durchmesser
DME dropping mercury electrode: Quecksilbertropfelektrode
DOC dissolved organic carbon: gelöster organischer Kohlenstoff
DPP Differentielle Pulspolarographie
E Elektrische Feldstärke [V/m]
E0 Standardreduktionspotential [V]
E1/2 Halbstufenpotential [V]
E1; E2 Eliminierung 1. bzw. 2. Ordnung
Eh Reduktionspotential, gemessen gegen die Standardwasserstoffelektrode [V]
Eh0 Standardreduktionspotential, gemessen gegen die
Standardwasserstoffelektrode [V]
Ep Peakmaximum bei der Polarographie [V]
Exp. Experiment(e)

























LC50 Lethale Konzentration, die bei 50 % aller getesteten Versuchstiere im
Laborversuch in einem bestimmten Zeitraum zum Tod führt
LD50 Lethale Dosis, die bei 50 % aller getesteten Versuchstiere im Laborversuch
in einem bestimmten Zeitraum zum Tod führt
M Molmasse [g/mol]
m Masse
















qe elektroosmotische Flussrate [cm3/s]
Qrel relative Ladungsmenge [Ah/g]
R organischer Rest in einer Molekülstruktur
R Widerstand
R Gaskonstante: 8,3143 J/(K*mol)
Red reduzierte Form
ReZ Realteil einer komplexen Zahl Z
ri Radius des Teilchens i
RT Raumtemperatur
SCE saturated calomel elctrode: gesättigte Kalomelelektrode
SN1; SN2 Nucleophile Substitution 1. bzw. 2. Ordnung









ui Elektrische Beweglichkeit eines Teilchen i [m2/(Vs)]
V Volumen
V2A Edelstahllegierung
ve Geschwindigkeit des elektroosmotischen Flusses [m/s]
vi Geschwindigkeit des Teilchens i




zi Ladungszahl des Teilchens i
?G0 freie Enthalpie bei Standardbedingungen
?Gf0 freie Bildungsenthalpie bei Standardbedingungen
?GR0 freie Reaktionsenthalpie bei Standardbedingungen
?0 elektrische Feldkonstante: 8,85*10-12 As/Vm





6.2. Massenspektren der potentiellen Abbauprodukte (AP)
Die Abbildungen 6.1 ? 6.5 zeigen die Massenspektren der in Kapitel 4.3.1 als potentielle
Abbauprodukte (AP) bezeichneten Stoffe (vgl. Abbildung 4.19 und Tabelle 4.6). Tabelle 6.1
fasst die wichtigsten Daten der Auswertung der Spektren zusammen.
Tabelle 6.1: Auswertung der Massenspektren der AP1-5.
AP Molekülion (= mn) Isotopenmuster Summenformel
1
2
190 4 Cl-Atome (bei m/z = 192) C4H2Cl4
3
4
224 5 Cl-Atome (bei m/z = 224) C4HCl5
5 226 5 Cl-Atome (bei m/z = 226) C4H3Cl5
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Abbildung 6.1: Massenspektrum AP1, tR = 9,32 min.




















60 14372 95 130 207179
Abbildung 6.2: Massenspektrum AP2, tR = 10,24 min.
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Abbildung 6.3: Massenspektrum AP3, tR = 10,32 min.

























Abbildung 6.4: Massenspektrum AP4, tR = 11,00 min.
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96 109 132 182
Abbildung 6.5: Massenspektrum AP5, tR = 11,44 min.
























53 71 13391 105 141
Abbildung 6.6: Massenspektrum für tR = 5,23 min für die Abwasserprobe von Exp.1,
aufgearbeitet mit SPE-Extraktion. Bei m/z = 125 ist eine Isotopenmuster für 2 Cl-Atome zu
erkennen. Das entspricht dem Fragment C4H7Cl2+. Durch Addition eines weiteren Cl-Atomes
wird ein Trichlorbutan erhalten.
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